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El mercurio es un elemento cuyo comportamiento en el medio 
ambiente es particularmente interesante debido a sus posibilidades de 
volatilización y metilación. Así, el mercurio puede encontrarse en una gran 
variedad de formas químicas siendo las más tóxicas los compuestos 
orgánicos, especialmente por su posibilidad de bioacumulación a lo largo de 
la cadena trófica. Por tanto, para evaluar la contaminación por mercurio no 
es suficiente la determinación de contenidos totales, sino que se hace 
necesaria la especiación en niveles de concentración del orden de ultratrazas.  
Según todo lo anterior, el principal objetivo de esta tesis ha sido el 
desarrollo de métodos analíticos fiables y seguros para la especiación de 
mercurio aplicables a diferentes tipos de muestras medioambientales. Sin 
embargo, en primer lugar, es necesario conocer los contenidos totales para 
seleccionar la estrategia de especiación más adecuada. Con este propósito se 
desarrollaron procedimientos para la determinación de contenidos totales 
de mercurio en aguas, sedimentos y muestras biológicas de origen animal y 
vegetal mediante detección por fluorescencia atómica y extracción en horno 
microondas con recipientes cerrados, en los casos en los que fue necesario. 
Las condiciones de extracción fueron validadas utilizando materiales de 
referencia certificados. Asimismo se optimizaron las condiciones de la 
reducción requerida para la utilización del sistema de inyección de flujo, 
generación de vapor frío y detección por fluorescencia atómica (FI-CV-AFS). 
Antes de proceder a la determinación de especies, se consideró 
interesante desarrollar un procedimiento de especiación indirecta de 
mercurio utilizando la instrumentación para análisis de mercurio (FI-CV-
AFS). Este método, que se aplicó a peces, se basa en el análisis previo de los 
contenidos totales en mercurio y una posterior determinación específica del 
mercurio inorgánico presente en estas muestras por fluorescencia atómica, lo 
que haría posible la determinación indirecta de los contenidos en mercurio 





sólo se derivarían hacia la determinación específica de compuestos orgánicos 
aquellas muestras que ofrecieran un resultado positivo en cuanto al 
contenido de estas especies.  
A continuación, se procedió al desarrollo y puesta a punto de un 
sistema híbrido para estudiar y caracterizar las dos principales especies de 
mercurio presentes en el medio ambiente: monometilmercurio y mercurio 
inorgánico. Atendiendo a la bibliografía, la aproximación más interesante 
para la especiación de mercurio consiste en acoplar una técnica de 
separación cromatográfica con un detector atómico sensible. Así pues, en 
base al cumplimiento de los principales requisitos analíticos se consideró que 
una de las técnicas más adecuadas para llevar a cabo la especiación de 
mercurio consistía en el acoplamiento de un cromatógrafo de gases con un 
detector de fluorescencia atómica vía pirólisis térmica (GC-pyro-AFS), a 
pesar de que esta técnica no ha sido muy explotada hasta el momento. 
Debido a que las formas estudiadas son iónicas y no pueden analizarse 
directamente por cromatografía de gases es necesaria una etapa previa de 
derivatización que se llevó a cabo utilizando como reactivo tetraetilborato 
de sodio. Por tanto, además de la optimización del acoplamiento 
instrumental se efectuó la optimización de la etapa de derivatización o 
adecuación de las especies. 
Una vez desarrollado y caracterizado desde el punto de vista 
analítico el acoplamiento instrumental propuesto, se incidió en el desarrollo 
y validación de métodos para la especiación de mercurio en diferentes tipos 
de muestras medioambientales utilizando dicho sistema. Así, en primer lugar, 
se puso a punto un procedimiento para la especiación de mercurio en 
muestras biológicas basado en una extracción previa de las muestras por 
microondas en recipientes cerrados usando hidróxido de tetrametilamonio 
(TMAH) como agente extractante. Asimismo se diseñó una estrategia 
general para la determinación de monometilmercurio en sedimentos con 
diferente grado de contaminación. Para ello, debido a los bajos niveles de 
monometilmercurio en presencia de contenidos generalmente altos de 





limpieza, para llegar a límites de detección adecuados así como evitar la 
generación artificial de monometilmercurio.  
Análogamente a los compuestos organomercuriales, los compuestos 
butilados de estaño, es decir, mono-, di- y tributilestaño desempeñan un 
importante papel en la contaminación medioambiental, ya que ambos 
pueden ser natural o antropogénicamente introducidos en el medio 
ambiente a través de procesos de biometilación o bioacumulación a lo largo 
de la cadena trófica. Por este motivo, se consideró interesante el desarrollo 
de métodos analíticos que permitan analizar simultáneamente estos 
contaminantes. Con este fin se desarrolló una metodología para la 
determinación simultánea de especies organomercúricas y organoestánnicas 
por medio del acoplamiento cromatografía de gases-espectrómetría de 
masas (GC-MS), basada en el análisis por dilución isotópica específica. 
Una vez optimizados los métodos analíticos sobre materiales de 
referencia certificados de interés medioambiental, el objetivo final de esta 
tesis ha sido la aplicación de la metodología desarrollada a muestras reales. 
En este sentido, la Comarca de Almadén (España) resulta de extraordinario 
interés si recordamos que sus yacimientos de cinabrio son los más antiguos y 
de mayor producción del mundo. Por este motivo, se ha estudiado, por 
primera vez, la especiación y distribución del mercurio en el sistema 
constituido por el río Valdeazogues y el embalse de La Serena, bajo la 
influencia de las actividades mineras desarrolladas en Almadén. Para llevar a 
cabo este estudio de la contaminación por mercurio, durante los años 2005 
y 2006 se tomaron muestras de agua, sedimentos y biota en diferentes 
puntos situados en el río Valdeazogues y el embalse de La Serena. La 
caracterización del hidrosistema estudiado ha hecho posible evaluar la 
influencia de diferentes parámetros físico-químicos en la distribución de 
mercurio. Por tanto, los resultados obtenidos han permitido determinar las 









 Mercury is an element of undoubted concern from both 
environmental and health points of view due to its toxicity at trace levels 
and also because of the possibility of suffering alkylation reactions in the 
environment. It is well known that organomercuric compounds are more 
toxic than inorganic forms because of their higher solubility in lipids, which 
causes bioconcentration in the food chain. It is therefore clear that total 
mercury determination is not sufficient, and levels of mercury species should 
be determined in order to evaluate pollution by mercury.  
In this way, the first point of this thesis has been the development of 
reliable analytical methods to perform mercury speciation analysis in 
environmental and biological samples. However, it is necessary to know 
previously the total mercury contents in order to choose the most suitable 
strategy for speciation. With this intention, analytical methods for the 
determination of total mercury contents in different types of environmental 
samples such as waters, sediments, plants and biological tissues were 
optimised using atomic fluorescence as detection system and closed-vessel 
microwave-assisted extraction, when necessary. The extraction conditions 
were optimised by the analysis of certified reference materials. Furthermore, 
the optimisation of the conditions for the reduction reaction with stannous 
chloride required for the flow injection-cold vapour-atomic fluorescence 
detection (FI-CV-AFS) has been carried out. 
 Before mercury species determination, it is of interest to develop an 
indirect mercury speciation procedure using the FI-CV-AFS system. The 
proposed two-stage procedure, which was applied to fish samples, consists 
of a previous analysis of total mercury contents and a subsequent specific 
determination of inorganic mercury whereas organic mercury is determined 
by difference. Thus, if the total organomercury concentration found is a 





Then, an efficient methodology for the analysis of mercury species 
was developed. According to the literature, different coupled techniques are 
possible for mercury speciation. The combination of capillary gas 
chromatography with atomic fluorescence detection through a home-made 
pyrolisis unit (GC-pyro-AFS) is an underexploited coupling that features, 
however, significant advantages such as high sensitivity, high selectivity, low 
cost and simple operation. Thereby we have chosen this configuration. The 
multitude of non-interdependent parameters involved in the GC-pyro-AFS 
required a systematic approach to the optimisation of the system. A 
derivatization step using sodium tetraethylborate was included to convert 
mercury species into more suitable forms for its determination by gas 
chromatography, so this step was also optimised.  
Once the instrumental set-up had been optimised, several procedures 
for mercury speciation in environmental samples were developed. Firstly, a 
simple and rapid method for speciation analysis of inorganic mercury and 
monomethylmercury in biological tissues has been carried out. The 
procedure is based on the quantitative closed-vessel microwave-assisted 
leaching of mercury from biological samples with an alkaline extractant such 
as methanolic tetramethylammonium hydroxide. The extracted mercury 
species were ethylated and analysed by capillary gas chromatography 
coupled to an atomic fluorescence detector via pyrolysis. Furthermore, a 
general strategy for real sediment analysis has been developed and validated 
for both low- and high- polluted sediments, which features very different 
analytical problems. The procedure was based on closed-vessel microwave 
extraction, ethylation, and analysis by GC-pyro-AFS. Preconcentration and 
cleaning procedures have been developed for each type of sediment to 
detect low concentrations and to control artifact generation by using spiked 
natural sediments and certified reference materials.  
In addition to organomercury compounds, organotin species such as 
mono-, di- and tributyltin play an important role in the environment due to 
their possibility of bioaccumulation in the food chain. In this sense, it would 





mercury and tin species. Thus, a methodology has been developed for the 
determination of organomercury and organotin compounds in 
environmental samples based on the use of species-specific isotope dilution 
analysis by gas chromatography-mass spectrometry (GC-MS) with electron 
ionization. 
Once the analytical methodology for mercury speciation was 
developed and validated, our objective was the application of these 
analytical methods to real samples taken from the Almadén area. The 
speciation analysis of mercury in the Almadén area (Spain) is of 
extraordinary interest, because its deposits of cinnabar are the most 
important in the world in terms of mercury mining. Thus, mercury 
speciation and partitioning have been investigated in the Valdeazogues 
River-La Serena Reservoir system impacted by the Almadén mining activities. 
Water, sediments and biota were sampled in different seasons during a 2-
year study (2005-06) of the Valdeazogues River, which runs east to west 
along the mining district, to La Serena Reservoir. Simultaneously, a 
comprehensive study was undertaken to determine the influence of some 
major physico chemical parameters on the fate of mercury within the 
system. Therefore, the assessment of mercury levels in samples taken from 
the Almadén mining district will make it possible to determine the 
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Para evitar confusiones con idénticos nombres (metal, planeta y dios) 
los griegos llamaron al metal “Hidrargiro” palabra que significa plata líquida, 
mientras que los romanos latinizaron esta expresión en “Hidrargyrum” que 
quiere decir plata viva. De esta denominación proceden el símbolo químico 
(Hg) del mercurio y el sustantivo “Hidrargirismo”, intoxicación producida 
por el vapor de mercurio o por algunos de sus compuestos. 
 
1.2 APLICACIONES DEL MERCURIO 
A pesar de que el mercurio y sus compuestos no tienen ninguna 
función metabólica conocida y que su presencia en los organismos vivos se 
considera indeseable y potencialmente peligrosa (3), no ocurre lo mismo con 
sus aplicaciones ya que son variadas y útiles. Las aplicaciones del mercurio 
además de numerosas son conocidas desde la antigüedad ya que la 
extracción de cinabrio y su posterior transformación en azogue es una 
actividad bien conocida desde comienzos de nuestra era. Por tanto, uno de 
los primeros usos que cabe destacar es su empleo en minería y metalurgia        
(3-5). Así, el mercurio adquirió trascendencia gracias a su utilización, a partir 
de mediados del siglo XVI, en los procesos de extracción de oro y plata 
mediante amalgamación.  
 Antiguamente se utilizaban bastante algunos compuestos orgánicos 
de mercurio, tanto en plaguicidas y biocidas como en algunas pinturas, 
productos farmacéuticos y cosméticos. Aunque muchos de estos usos se han 
reducido en algunas partes del mundo, los compuestos orgánicos de 
mercurio siguen utilizándose para diversos fines. Así pues, en algunos países 
se realizan tratamientos de semillas a base de fenilmercurio que se aplica a los 
cultivos como fungicida para evitar plagas, el dimetilmercurio se emplea en 
pequeñas cantidades como patrón de referencia en algunos análisis químicos, 
y el timerosal (que contiene etilmercurio) se utilizaba desde 1930 como 






Tras la revolución industrial el mercurio fue usado extensivamente, 
además de para la extracción de oro, en la manufactura de sombreros de 
felpa y de espejos (3). Este uso en el tratamiento de la felpa con la que se 
fabricaban los sombreros provocó que los usuarios sufrieran problemas 
neurológicos, hecho que fue reflejado por Lewis Carroll en su libro “Alicia en 
el país de las maravillas” mediante el personaje de “sombrerero-loco”. 
 Cabe destacar su importante contribución a algunos descubrimientos 
científicos, ya que su uso en medidas de presión y temperatura fue 
importante para el descubrimiento de muchas de las primeras leyes físicas y 
sus especiales propiedades químicas estuvieron implicadas en el 
descubrimiento de, al menos, 28 elementos. Así, actualmente la mayoría de 
las aplicaciones del mercurio se fundamentan en sus usos industriales que 
dependen principalmente del aprovechamiento de algunas de sus 
propiedades físico-químicas como volumen de expansión, conductividad 
eléctrica y capacidad para alearse con otros metales.  
 El mercurio se utiliza como catalizador en la industria cloro-alcalina 
que produce sosa caústica y cloro como productos de consumo (4, 8). 
Ciertos equipos electrónicos y eléctricos como los interruptores o las 
lámparas fluorescentes y espectrofotómetros UV también usan el mercurio 
como materia prima (4, 7, 8). En las pinturas, el mercurio puede utilizarse 
como pigmento en forma de sulfuro de mercurio, y como fungicida para 
evitar la decoloración provocada por los microorganismos (4, 6-8). Los usos 
militares tampoco se escapan a este elemento ya que el alto poder detonante 
del fulminato mercúrico [Hg(OCN2)2] lo convierte en una materia prima útil 
en este campo (4, 6-8). 
Otros usos del mercurio en la vida cotidiana que siguen rodeados de 
cierta controversia son su utilización en la aleación por amalgama de los 
empastes dentales, así como su empleo en la fabricación de termómetros 
(figura 1.2). En cuanto a los empastes dentales, la cantidad residual de 
mercurio es muy pequeña pero se han documentado ciertos casos de 





prohibición en algunos países (4, 8-10). Por su parte, los termómetros 
también conllevan un cierto riesgo ya que la rotura de termómetros 
domésticos y la singularidad de este metal suscitan la curiosidad y aumentan 
su peligrosidad a pesar de que la cantidad liberada es muy pequeña (< 0,15 
mL) (4, 6, 9).  
 
Figura 1.2. Ejemplos de aplicaciones del mercurio en la vida cotidiana   
 
 Además de todas las aplicaciones anteriormente mencionadas, otros 
usos del mercurio son la fabricación de plásticos, instrumentos de medida 
como barómetros, hidrómetros o pirómetros, cosméticos, cremas y jabones, 
detergentes, recubrimiento de espejos, así como su utilización en 
investigación y en santería. Este último uso es importante en algunas zonas 
donde las creencias milenarias persisten y su empleo religioso, ritual o 
cultural puede llegar a ser peligroso (3, 4, 6, 9). 
 
1.3 CARACTERÍSTICAS FÍSICO-QUÍMICAS 
 El mercurio es un denso metal plateado (su densidad a 20 ºC es de 
13,5955 g cm-3) que, por tanto, se considera un metal pesado. Su símbolo 
químico es Hg, su número atómico es 80 y su peso atómico es 200,59 u.m.a. 
Se encuentra en el grupo IIb de la Tabla Periódica junto con cadmio y cinc. 
Se caracteriza por ser el único metal líquido a temperatura y presión 
ambiental (figura 1.3). Su punto de fusión es el más bajo de todos los metales 






Figura 1.3. Aspecto de una gota de mercurio elemental a temperatura y           
presión ambiental  
 
El mercurio posee el don de la ubicuidad, de manera que cualquier 
producto, ya sea natural o artificial, contendrá al menos trazas de mercurio. 
Esto es debido tanto a su capacidad de amalgamación con otros metales 
como al resto de propiedades físico-químicas entre las que destacan su bajo 
calor específico (138 J kg-1 K-1), su baja resistividad a la corriente eléctrica 
(95,76 μohm cm a 20 ºC), su alta conductividad térmica (8,34 W m-1 K-1), su 
alta tensión superficial (480,3 din cm-3) y su alta presión de vapor (0,16 Pa), 
entre otras. 
 El mercurio puede existir en tres estados de oxidación estables: 
mercurio elemental [Hg0 / Hg(0)], ion mercurioso [Hg22+ / Hg(I)] e ion 
mercúrico [Hg2+ / Hg(II)], siendo sus propiedades muy diferentes 
dependiendo del estado de oxidación que presente. Además tiene siete 
isótopos estables (196, 198, 199, 200, 201, 202, 204) y cuatro isótopos 
radiactivos inestables (194, 195, 197, 203). 
 Las cuatro especies principales de mercurio más habituales en el 
medio ambiente son el mercurio elemental (Hg0), el mercurio inorgánico 
(Hg2+), el monometilmercurio (CH3Hg+) y el dimetilmercurio ((CH3)2Hg) 
(11). Estas distintas formas poseen propiedades muy diferentes, como por 
ejemplo en cuanto a su solubilidad en agua y en lípidos, su volatilidad, etc. 
lo cual va a determinar su distinta presencia en cada uno de los 





 Mercurio elemental: Es raro encontrar esta especie en la naturaleza, 
exceptuando en la atmósfera donde se encuentra en forma de vapor 
y es la forma química del mercurio predominante. Su tensión de 
vapor es muy elevada por lo que incluso se pueden llegar a dar 
concentraciones peligrosas en el ambiente a ciertas temperaturas. Su 
solubilidad en agua es muy baja (de 20 a 60 μg L-1) pero se disuelve 
bien en lípidos. 
 
 Mercurio inorgánico: A excepción de la atmósfera, lo más común es 
encontrar el mercurio en la naturaleza formando sales inorgánicas. 
Algunas de las sales de mercurio más importantes son el cloruro 
mercurioso (Hg2Cl2), también conocido como calomelano o 
mercurio dulce, con el que se fabrican electrodos de referencia 
(electrodo de calomelanos) y que ocasionalmente puede ser también 
utilizado en medicamentos; el fulminato mercúrico [Hg(OCN2)2], un 
detonador en explosivos, y el sulfuro mercúrico (HgS), pigmento de 
alto grado para pinturas (6). Esto se explica porque el ion mercúrico 
(Hg2+) tiene una alta afinidad por muchos ligandos orgánicos e 
inorgánicos, especialmente por aquellos que contienen azufre. Por 
tanto, se une fuertemente a grupos sulfhidrilo y, en menor grado, a 
grupos hidroxilo, carboxilo y fosforilo. De manera que el ion Hg2+ 
tiende a unirse a metalotioneínas, ricas en cisteína (aminoácido no 
esencial que contiene un grupo sulfhidrilo).  
 
 Mercurio orgánico: Los compuestos organomercúricos se caracterizan 
por la presencia de un enlace C-Hg covalente muy estable, cuya 
estabilidad parece ser más cinética que termodinámica al deberse a la 
bajísima afinidad del mercurio por el oxígeno más que a una fuerte 
energía de enlace. Normalmente el mercurio presente en la 
naturaleza está unido a uno o dos átomos de carbono por lo que las 
formas principales son el monometilmercurio y el dimetilmercurio. 
Estas formas químicas presentan una elevada solubilidad en lípidos y 
son altamente tóxicas. En cuanto a su solubilidad en agua, el 





2.- EL MERCURIO EN EL MEDIO AMBIENTE 
2.1 ESPECIES PRESENTES EN EL MEDIO NATURAL 
 El mercurio es un elemento, de origen generalmente mineral, que se 
caracteriza por su ubicuidad en el medio ambiente. Por lo tanto, se 
encuentra presente en los diferentes compartimentos medioambientales 
(atmósfera, geosfera, hidrosfera y biosfera). 
 
2.1.1 ATMÓSFERA 
 En la atmósfera, el mercurio se encuentra mayoritariamente (>95 %) 
como vapor metálico en forma de mercurio elemental (Hg0) (12-14), 
mientras que el resto aparece en forma de Hg2+ tanto unido a partículas en 
suspensión como, en menor medida, en forma gaseosa. Debido a sus 
diferencias en cuanto a las propiedades físicas y químicas, las tres formas 
mayoritarias en las que puede encontrarse el mercurio en la atmósfera, es 
decir, mercurio elemental (Hg0), mercurio divalente (Hg2+) y mercurio en 
fase particulada (Hgp), presentan un comportamiento atmósferico y unos 
tiempos de residencia diferentes (15). La lenta oxidación del mercurio 
elemental hace que su tiempo de residencia en la atmósfera sea de 
aproximadamente un año, tiempo suficiente para que se distribuya por todo 
el planeta antes de su deposición en la superficie terrestre. Sin embargo, la 
forma oxidada del mercurio (Hg2+) se deposita en un tiempo más corto que 
oscila desde horas a meses a través de deposiciones húmedas 
(precipitaciones) o secas. No obstante, la escasa fracción de Hg2+ que se 
encuentra en forma gaseosa se deposita por vía húmeda de manera mucho 
más rápida que el Hg2+ unido a partículas (Hg2+p) (16). 
La química atmosférica del mercurio implica diversas interacciones: 
reacciones en fase gaseosa, reacciones en fase acuosa (en gotas de niebla y nubes 
y partículas de aerosol delicuescentes), repartición de las especies de mercurio 
elemental y oxidado entre las fases gaseosa y sólida y, por último, repartición 





recogida por las gotas de agua de la niebla o las nubes. La acción recíproca 
entre los procesos atmosféricos y la química del mercurio se describe en la 
figura 1.4. 
 
Figura 1.4. Modelo de las interacciones entre las especies de mercurio en la 
atmósfera (17) 
 
2.1.2 SUELOS Y SEDIMENTOS 
Como ya se ha indicado anteriormente, los procesos de re-emisión 
del mercurio a la atmósfera son importantes y vienen controlados 
principalmente por la transformación de Hg2+ a Hg0 que tiene lugar en la 
superficie del suelo por acción de la luz y diversas sustancias húmicas (18).  
Una vez depositadas, las especies de mercurio están sujetas a un 
amplio espectro de reacciones químicas y biológicas. Las condiciones de pH, 
temperatura y contenidos en sales y componentes orgánicos del suelo 
favorecen la formación de complejos del ion mercúrico como HgCl2, 
Hg(OH)2 o complejos orgánicos (4, 19). Este comportamiento complejante 
controla en gran medida la movilidad del mercurio en el suelo pues aunque 
los complejos inorgánicos son bastante solubles en agua y, por tanto, de gran 
movilidad, muchos de ellos tienden a formar nuevos complejos con la 








coloides minerales del suelo o sedimentos. Así, gran parte del mercurio que 
se encuentra en los suelos está unido a la materia orgánica y puede ser 
lixiviado por la escorrentía sólo cuando se encuentra unido a humus o suelo 
en suspensión (4). Por este motivo, el mercurio tiene un largo tiempo de 
permanencia en el suelo y, por lo tanto, el mercurio acumulado en el suelo 
se sigue liberando a las aguas superficiales y otros medios durante largos 
períodos de tiempo, posiblemente cientos de años (17). No obstante, se 
considera que los únicos depósitos de largo plazo para eliminación del 
mercurio de la biosfera son los sedimentos del fondo del mar donde el 
mercurio queda físico-químicamente inmovilizado y permanece sin alteración 
frente a la actividad antropogénica o natural (4). 
En suelos y sedimentos son habituales los procesos de metilación-
demetilación (figura 1.5) ya que el Hg2+, especie predominante en estos dos 
compartimentos, puede transformarse en CH3Hg+ por diversos mecanismos, 
entre los que destacan los procesos microbianos (20-22).  
 
 
Figura 1.5. Principales transformaciones entre las especies de mercurio en los 




Hg0 Hg2+ CH3Hg+ (CH3)2Hg








Las proporciones y la extensión de la metilación del Hg2+ estarán en 
función de factores como el tipo de compuesto que forma el Hg2+, el agente 
de metilación, la composición química del sedimento, su concentración de 
oxígeno o el pH (9, 23). Así, se sabe que niveles elevados de iones cloruro 
reducen la metilación del mercurio en sedimentos de río mientras que niveles 
altos de carbono orgánico e iones sulfato aumentan su metilación (20). 
Además se conoce que la interfase óxica-anóxica (sedimentos superficiales) es 
la que más facilita la biometilación. No obstante, el contenido en 
monometilmercurio no suele exceder el 1,5 % del contenido total en 
mercurio del suelo o sedimento aunque dicha proporción va a depender de 
las características de los mismos (24). Por otro lado, se considera que el 
dimetilmercurio es una especie inestable en los sedimentos, aunque puede 
estabilizarse gracias a una serie de factores como alto contenido en sulfuro, 
salinidad, condiciones anóxicas y una entrada constante de metano en el 
medio (25). 
Otra de las especies que condicionan la química del mercurio en 
suelos y sedimentos es el sulfuro de mercurio, ya que parece que los grupos 
sulfuro podrían ser los responsables de la unión y final preconcentración de 
las especies de mercurio en los sedimentos. Este compuesto, que es muy 
insoluble (Ks=10-53 mol2 L-2) y de limitada movilidad, es la principal especie 
presente en los sedimentos contaminados por mercurio, debido a la 
reducción del Hg2+ por parte de las bacterias sulfato reductoras bajo 
condiciones anaeróbicas (26).  
 
2.1.3 AGUAS 
El mercurio que llega a los medios acuosos naturales lo hace 
fundamentalmente en forma de sales inorgánicas, siendo únicamente una 
pequeña fracción la que se introduce directamente en las aguas en forma de 
metilmercurio a través de las precipitaciones (27). Por tanto, el Hg2+ y sus 





Los niveles de metilmercurio en las aguas son, por tanto, mucho 
menores que los de mercurio inorgánico debido además a la dificultad de las 
reacciones de metilación en fase acuosa y a la fácil descomposición por luz 
UV solar de los compuestos orgánicos de mercurio. Recientes estudios 
estiman una concentración de mercurio total en las aguas naturales que oscila 
desde 0,2 a 100 ng L-1, de los que aproximadamente 0,05 ng L-1 serían de 
metilmercurio lo que representa alrededor del 5 % del mercurio total, 
porcentaje que aumentaría en áreas fuertemente industrializadas y en áreas 
acuáticas de intensa metilación de mercurio inorgánico.  
No obstante, si las condiciones son favorables, cualquier forma de 
mercurio que entra en las aguas superficiales puede ser convertida a iones 
metilmercurio principalmente por metabolismo microbiano (20). Las 
bacterias reductoras del azufre son las responsables de la mayor parte de la 
metilación de mercurio, viéndose favorecida su actividad en condiciones 
anaerobias. Levaduras como Candida Albicans y Saccharomyces cerevisiae, 
cuyo crecimiento está favorecido por condiciones de bajo pH, son capaces 
también de metilar el mercurio y reducir el mercurio iónico a mercurio 
elemental. Además, los compuestos de cobalamina metilados producidos por 
la síntesis bacteriana parecen estar involucrados en la metilación no 
enzimática de iones inorgánicos de mercurio. Sin embargo, niveles altos de 
carbono orgánico disuelto (DOC), reducen la metilación de mercurio, 
posiblemente como resultado de la unión de los iones libres de mercurio con 
el carbono orgánico disuelto, reduciéndose así su disponibilidad para la 
metilación. Aparte de que el carbono orgánico disuelto inhibe en cierta 
medida la metilación bacteriana.  
Por lo tanto, todas estas transformaciones que aparecen resumidas en 
la figura 1.6 van a depender de diversos factores medioambientales como la 
actividad microbiana, la temperatura, la disponibilidad de carbono orgánico, 









Figura 1.6. Principales transformaciones de las especies de mercurio                          
en el medio acuático (Modificado de (20)) 
 
Al igual que en los suelos, la química del mercurio viene determinada 
por las diferentes variables biológicas, físicas y químicas de las aguas. Así, las 
condiciones existentes en las aguas superficiales van a hacer diferentes las 
especies de mercurio presentes en las aguas continentales y en las oceánicas. 
En las aguas dulces superficiales de áreas no contaminadas, el 
mercurio se encuentra en concentraciones de 1 – 20 ng L-1 y se distribuye en 
mercurio elemental, especies mercúricas y mercurio orgánico (principalmente 
monometilmercurio, dimetilmercurio y trazas de etilmercurio). La 
distribución de estas especies entre la fase acuosa, las fases coloidales y las 
partículas en suspensión varía espacial y temporalmente. Así, en general, la 
concentración de Hg0 es mayor cerca de la interfase aire-agua mientras que 
los niveles de Hg2+ y CH3Hg+ son más altos cerca de los sedimentos. 
 En las aguas dulces continentales no contaminadas, el Hg2+ no se 
encuentra como ion libre sino formando complejos con OH- (Hg(OH)+, 
Hg(OH)2 o Hg(OH)3-), mientras que en los estuarios y océanos predominan 
los clorocomplejos (HgCl+, HgClOH, HgCl2, HgCl3-, HgCl42-). En ambientes 
















formando sulfuro mercúrico. Bajo condiciones ácidas, la actividad del ion 
sulfuro decrece y de esta forma se inhibe la formación de sulfuro de mercurio 
favoreciendo la formación de metilmercurio (20). En presencia de sulfuro en 
disolución, también pueden encontrarse complejos de sulfuro como HgS2H2, 
HgS2H-, HgS22- (30). 
 En términos químicos el monometilmercurio se comporta en el 
medio acuoso como el mercurio inorgánico y se va a encontrar 
principalmente unido a partículas y a la materia orgánica disuelta (31). 
Además en el medio marino se encuentra formando el complejo con cloruro 
(CH3HgCl) y en aguas continentales forma el hidroxocomplejo neutro 
correspondiente (CH3HgOH) (13). Análogamente, en presencia de sulfuro 
forma CH3HgS-, pero este complejo tendrá una importancia mucho menor 
que los complejos sulfúricos del mercurio inorgánico.  
 
2.1.4 BIOTA 
 Un factor muy importante de los efectos del mercurio en el medio 
ambiente es su capacidad para acumularse en organismos acuáticos y 
ascender por la cadena alimentaria.  De las diferentes formas de mercurio 
que pueden bioacumularse, el monometilmercurio es una de las que se 
absorbe y acumula con mayor facilidad.  
Existe una clara unanimidad acerca de la importancia que cobran tanto 
el pescado como el marisco en lo que a problemas de contaminación por 
mercurio se refiere. Los peces adhieren con fuerza el monometilmercurio y 
así en el músculo presentan un porcentaje de monometilmercurio frente al 
mercurio total que supera generalmente el 80 % (3, 7, 21, 32, 33), aunque 
en otros órganos como el hígado o el riñón la concentración rondaría sólo el 
20 %. En otros organismos acuáticos, sin embargo, el porcentaje de 
metilmercurio es mucho más variable y depende de la profundidad del agua, 






Como resumen, en la tabla 1.1 aparecen recogidas las concentraciones 
medias de mercurio total en distintas matrices medioambientales 
anteriormente descritas: 
Tabla 1.1. Concentraciones de mercurio total en diferentes tipos de muestras 
medioambientales (34) 
TIPO DE MUESTRA CARACTERÍSTICAS MERCURIO TOTAL  
Aire 
Medio rural 1 - 10 ng m-3 
 
Medio urbano 50 - 170 ng m-3 
 
Suelos 
No contaminado < 200 ng g-1 
 Contaminado 0,2 - 100 μg g-1 
   
Sedimentos 
Océano no contaminado 50 - 500 ng g-1 
 
Océano contaminado 1 - 100 μg g-1 
 
Río contaminado 50 - 200 μg g-1 
 
Agua 
Océano no contaminado 0,5 - 5 ng L-1 
 
Río no contaminado < 5 ng L-1 
 
Río contaminado 10 - 200 ng L-1 
 
Lagos ricos en ácidos húmicos 1 - 20 ng L-1 
 
Agua de lluvia 
Medio rural 4 - 90 ng L-1 
 
Medio urbano 100 - 1000 ng L-1 
 
Peces 
Sin contaminar (río) 0,2 - 1 μg g-1 
 
Sin contaminar (océano) 0,01 - 1 μg g-1 
 
Contaminados 1 - 10 μg g-1 
 
 
2.2 CICLO BIOGEOQUÍMICO DEL MERCURIO 
Su dispersión y distribución entre los diferentes compartimentos del 
medio ambiente, es decir, atmósfera, aguas, suelos y organismos vivos va a 
depender de diversos factores. Entre ellos se encuentran la acción de los 
agentes geológicos externos, que causan erosión, y los efectos climáticos y 
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se puede observar un comportamiento muy diferente del mercurio en los 
ecosistemas terrestres y acuáticos. A diferencia de los suelos, en los que el 
mercurio se encuentra fuertemente retenido y únicamente es capaz de 
volatilizarse, en los ecosistemas acuáticos pueden ocurrir procesos de 
transformación y bioacumulación del mercurio (36, 37). 
Entre los procesos, anteriormente mencionados, que puede 
experimentar el mercurio en su ciclo geoquímico cabe destacar los que se 
citan a continuación: 
 
2.2.1 PROCESOS DE OXIDACIÓN-REDUCCIÓN 
Las reacciones de transformación de las especies de mercurio 
presentes en la atmósfera rigen, de un modo general, la distribución y 
deposición del mercurio. El principal mecanismo de transformación entre las 
especies es la oxidación del mercurio elemental por el ozono (O3), que 
ocurre mayoritariamente en las gotas de agua de las nubes (38): 
Hg0 (g)  Hg0 (aq) 
 
Hg0 (aq) + O3 (aq)  Hg2+ (aq) 
 
Hg2+ (aq) + partículas o polvo  Hg2+ (p) 
En la atmósfera también se dan, pero en menor extensión, otros 
mecanismos de oxidación-reducción del mercurio por radicales como OH, 
HO2, H2O2, NO3, HOCl/OCl- (39). 
La reducción del Hg2+ está considerada como la principal fuente de 
Hg0 tanto en las aguas marinas (40) como en las aguas superficiales donde la 
reducción del Hg2+ es el proceso más intenso (41). Hay dos vías diferentes de 
producción de Hg0: biótica y abiótica. La reducción abiótica del mercurio 
inorgánico a mercurio elemental en los sistemas acuáticos ocurre en presencia 
de sustancias húmicas solubles ya que las aguas ácidas contienen ácidos 





células con la participación de genes del operón mer como el mer A que 
codifica la enzima mercurio reductasa (43, 44). 
Este proceso de reducción se potencia con la luz, ocurre bajo 
condiciones tanto aeróbicas como anaeróbicas y es inhibido por competición 
con los iones de cloro. De esta forma, numerosos parámetros químicos del 
agua (temperatura, pH, aireación, calcio, dureza total, conductividad) 
pueden utilizarse como covariables para explicar la bioacumulación de 
mercurio a través de la cadena trófica (20, 28, 45). 
 
2.2.2 PROCESOS DE METILACIÓN-DEMETILACIÓN 
La forma orgánica de mercurio más extendida en el medio ambiente 
es el monometilmercurio (CH3Hg+). Por lo tanto, la metilación del mercurio 
en las aguas naturales y los sedimentos es otro de los procesos clave en el 
ciclo global del mercurio (46).  
Una gran parte del CH3Hg+ que se produce en el medio acuático se 
forma mediante la metilación directa producida por el fitoplancton (27) y 
por las algas (48). De manera secundaria, las raíces de las plantas acuáticas 
son consideradas también como un importante punto de metilación. La 
reacción general de estos procesos de metilación sería la siguiente:  
RCH3 + Hg2+    CH3Hg+ + R+ 
Sin embargo, en ciertas condiciones, en los ambientes acuáticos 
también se puede observar la formación de (CH3)2Hg que, al ser volátil, 
pasará a la atmósfera. Pueden observarse altas concentraciones de (CH3)2Hg 
en los sedimentos ricos en sulfuros, por dismutación del CH3Hg+ (49) o de 
formas organometálicas por transmetilación (42). En océanos y mares, el 
(CH3)2Hg se puede encontrar en las aguas poco oxigenadas debido a la gran 
actividad microbiana. Sin embargo, las concentraciones de (CH3)2Hg son 
débiles en las aguas superficiales porque en este medio se volatiliza o 





Las reacciones de metilación pueden tener lugar por mecanismos 
bióticos o abióticos aunque, como se ven favorecidas por la ausencia de 
oxígeno, ocurren preferentemente en condiciones anaerobias y por procesos 
bióticos. Uno de los principales agentes capaces de metilar el mercurio 
inorgánico por vía abiótica es la metilcobalamina (50), aunque también 
pueden llevar a cabo reacciones de metilación algunos aminoácidos o ácidos 
húmicos o fúlvicos en altas concentraciones. Por su parte, las bacterias 
sulfato-reductoras son los principales agentes bióticos de metilación, siendo 
capaces de actuar en una gran variedad de medios acuáticos diferentes. 
 En algunos ambientes, aparte de las reacciones de metilación,  
también pueden producirse reacciones de etilación que generan 
concentraciones importantes de etilmercurio (CH3CH2Hg+). En los 
sedimentos, la etilación natural del Hg2+ puede ser explicada por una 
transferencia de un grupo etilo sobre el Hg2+, por transetilación llevada a 
cabo por compuestos etilados de plomo (51), o por alquilación con etileno 
(50).  
La incorporación de grupos metilo sobre el Hg2+ en los procesos de 
metilación puede revertirse por medio de la demetilación que es un proceso 
generalmente aerobio. No obstante, la demetilación puede ser abiótica por 
fotodegradación del CH3Hg+ o llevarse a cabo por vía biótica, la cual 
dependerá de la acción de diversas comunidades bacterianas y de la enzima 
organomercurio ligasa codificada por el gen mer B (44, 52-54).  
 
2.2.3 PROCESOS DE BIOACUMULACIÓN Y BIOMAGNIFICACIÓN DEL 
MERCURIO EN LA CADENA TRÓFICA 
El término bioacumulación  hace referencia a la acumulación neta en 
un organismo de una sustancia química proveniente de fuentes bióticas (otros 
organismos) o abióticas (suelo, aire y agua) (4, 55).  
Sin embargo, la biomagnificación consiste en la acumulación 





nivel trófico a otro sucesivo. Este proceso está relacionado con el coeficiente 
de concentración en los tejidos de un organismo depredador en 
comparación con el de su presa. No obstante, esta relación con la 
alimentación es muy discutida puesto que en ocasiones se considera que la 
biomagnificación es el incremento de la concentración de un xenobiótico 
entre los niveles tróficos, sin discutir el origen de esa adquisición (alimento, 
suelo, aire, agua, etc.) (4, 55, 56). 
En este ámbito existe también otro término que relaciona los dos 
anteriores, como es el de bioconcentración que se refiere a la adquisición de 
una sustancia por un organismo directamente del ambiente abiótico, 
resultando en una mayor concentración que el organismo. De esta manera, 
la bioconcentración se podría definir como un tipo de bioacumulación que 
está relacionada únicamente con los factores abióticos de acumulación (55). 
La bioacumulación del mercurio se produce principalmente a través 
de las cadenas tróficas acuáticas como se refleja en la figura 1.8. Las 
concentraciones de especies mercuriales en aguas naturales no son tóxicas 
para el fitoplancton, aunque éste sea capaz de asimilar por difusión pasiva las 
formas químicas neutras disueltas de Hg2+ y CH3Hg+ (57). Sin embargo, la 
toxicidad del mercurio pasa a ser un problema real para los organismos 
acuáticos superiores que pueden también acumular mercurio por difusión y, 
principalmente, por ingestión de alimentos contaminados (58). Por lo tanto, 
una vez que los compuestos orgánicos de mercurio, principalmente el 
monometilmercurio, han llegado al ambiente acuático, van a acumularse en 
los seres vivos al ser bioaccesibles por su carácter lipofílico y se van a 
biomagnificar en la cadena trófica acuática, por lo que los peces de los 
niveles tróficos más altos tienen normalmente concentraciones de mercurio 
millones de veces mayores que el agua en el que viven (figura 1.8) (9, 59). 
De esta manera el consumo tanto de pescado como de marisco contaminado 
es la ruta principal de exposición humana al mercurio orgánico, en general, y 






Figura 1.8. Bioacumulación y biomagnificación del mercurio a través                               
de la cadena trófica acuática (Modificado de (63)) 
 
A pesar de que tanto el mercurio orgánico como el inorgánico 
tienden a ser acumulados en la biota, en la cadena trófica se comprueba que 
existe una mayor acumulación de CH3Hg+ que de Hg2+. Esto puede ser 
debido, entre otras causas, a que la velocidad de excreción del Hg2+ es 
mayor (64). Además, la alta afinidad del metilmercurio a los grupos 
sulfhidrilo y a los lípidos de animales podría explicar su acumulación en 
organismos vivos, particularmente en el tejido lipídico. Por tanto, en la biota 
los niveles de metilmercurio son mayores que en las correspondientes aguas 
debido a este fenómeno acumulativo ya que los animales acuáticos son 
capaces de tolerar grandes cantidades de mercurio gracias a las 
metalotioneínas que inactivan el metal por medio de la unión a los átomos 
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Figura 1.9. Enlace del mercurio a las metalotioneínas a través de los grupos 
sulfhidrilos 
En cuanto a los organismos no acuáticos, podemos decir que los 
carnívoros están más contaminados por mercurio que los herbívoros (65, 
66). Algunos estudios han demostrado que las aves marinas que se alimentan 
de peces presentan concentraciones de mercurio y metilmercurio 
relativamente altas, en contraposición a los bajos contenidos encontrados en 
aquellas aves que no tienen ese tipo de alimentación (24). No obstante, 
recientemente se ha comprobado que el mercurio también puede pasar a la 
cadena trófica a través de la vegetación (67). 
 
2.3 FUENTES Y EMISIONES DE MERCURIO  
Las fuentes que aportan mercurio al medio ambiente pueden tener 
origen natural, origen antropogénico o provenir del reciclado de 
deposiciones previas en reservorios acuáticos y terrestres. La emisión 
antropogénica de mercurio a la atmósfera suele ser considerada como la 
fuente más importante, aunque recientes estimaciones indican que los tres 
orígenes contribuyen a partes iguales a las emisiones totales (17, 68). Este 
hecho contrasta con las estimaciones realizadas años atrás en las que se 
observaba una relación aproximadamente de 1/8 entre fuentes 
antropogénicas/fuentes naturales (69).  
 
2.3.1 FUENTES NATURALES 
La importancia del conocimiento de las fuentes y flujos globales de 











son controlables y por lo tanto no pueden ser reducidas fácilmente. Las 
principales fuentes naturales de mercurio son: la desgasificación de la corteza 
terrestre, las emisiones de vapores de mercurio de los volcanes, la erosión de 
depósitos minerales, la evaporación del mercurio oceánico y las re-emisiones 
de la vegetación por los incendios forestales (3, 4, 6, 8, 9, 17). 
Las actividades volcánicas son fuentes naturales de mercurio muy 
importantes, cuya producción es muy superior a la de otras fuentes 
geotérmicas. Esto es debido a que el mercurio terrestre tiene un origen 
magmático, sugiriendo algunos investigadores que el mercurio de los 
yacimientos más importantes, tales como el de Almadén (España), proviene 
del manto superior. El mercurio proveniente de las actividades tectónicas, 
como producto de desgasificación a lo largo de fallas profundas, llega en 
forma elemental a la atmósfera, medio desde el cual se irá dispersando por 
todo el planeta. Una parte de ese mercurio elemental puede oxidarse por 
acción de las gotas de ácido sulfúrico que se producen en la atmósfera por 
enfriamiento de gases contaminantes, depositándose posteriormente en los 
suelos próximos a las erupciones volcánicas y generándose así una polución 
local en dichas zonas (70). Las actividades volcánicas o geotérmicas también 
pueden provocar directamente polución natural por mercurio sobre los 
océanos y los lagos (71). 
Otra destacada fuente natural de mercurio en la atmósfera es la 
producción de mercurio elemental en las aguas superficiales y los suelos. 
Lamborg y colaboradores, estimaron la emisión de Hg0 desde los océanos 
hacia la atmósfera en 4 Mmol año-1, siendo dicho valor el doble que el 
encontrado después del comienzo de la era industrial. Mientras que la 
volatilización natural de mercurio desde los continentes fue estimada, 
aproximadamente, en 5 Mmol año-1 (72).  
Por lo tanto, se observa que la mayor parte del mercurio que llega al 
ambiente lo hace en forma de vapor de mercurio a través de la atmósfera y, 
una vez en este medio, este mercurio elemental será lentamente oxidado, 





años (73, 74). Las emisiones restantes se producen en forma de mercurio 
inorgánico, iónico o consolidado en partículas. Estas formas tienen un 
período de vida más corto en la atmósfera y se pueden depositar en tierras o 
masas de agua a distancias aproximadas de 100 a 1.000 kilómetros de su 
fuente (4).  
La cuantificación de todas estas emisiones naturales es muy difícil, 
tanto por tratarse de fuentes dispersas como por las dudas que existen acerca 
de si algunas de las emisiones que actualmente consideramos como naturales 
realmente lo son o se tratan en realidad de una re-emisión de mercurio que 
ha sido movilizada por el hombre. Se han publicado ciertas estimaciones de 
las emisiones naturales en comparación con las antropogénicas que muestran 
una gran variabilidad. En general, se subraya la importancia de la 
contribución humana por lo que las fuentes naturales representarían menos 
del 50 % de las liberaciones totales. Algunos estudios indican que entre 
2.700 y 6.000 toneladas de mercurio elemental son liberadas al año por vías 
naturales a través de la desgasificación de la corteza terrestre y los océanos 
(4, 6). Sin embargo, la controversia en este sentido es tal que también 
pueden encontrarse valores tan dispares como 30.000 toneladas al año (3) o 
10.000 toneladas al año (59). No obstante, parece que el valor de unas 
3.000 toneladas al año es el más próximo a la realidad (17). 
 
2.3.2 FUENTES ANTROPOGÉNICAS 
Las principales fuentes antropogénicas de mercurio pueden clasificarse 
en tres grupos (4): 
- Las liberaciones antropogénicas asociadas con la actividad humana 
resultantes de la movilización de impurezas de mercurio en materias 
primas como los combustibles fósiles (especialmente el carbón y en 
menor medida el gas y el petróleo) y otros minerales extraídos 





- Las liberaciones antropogénicas resultantes del uso intencional del 
mercurio en productos y procesos durante la fabricación, los 
derrames, la eliminación o incineración de productos agotados y 
liberaciones de otro tipo. 
- La removilización de emisiones pasadas de mercurio antropogénico 
depositado en suelos, sedimentos, masas de agua, vertederos y 
acumulaciones de desechos o residuos. 
 
La importancia de cada una de estas fuentes sobre las emisiones es 
diferente dependiendo de la región (75). Así pues, la incineración es la 
principal fuente de mercurio en América, Europa occidental y África mientras 
que la combustión del carbón es la principal fuente en Asia y en los países de 
la Europa oriental (4, 17). Esto hace que, si bien las emisiones están 
empezando a disminuir en los países industrializados, en los países en vía de 
desarrollo sigan aumentando. En España, las fuentes más importantes son la 
quema de combustibles fósiles, la deposición de residuos sólidos urbanos 
(RSU) y la industria cementera como se refleja en la figura 1.10. 
 
 
Figura 1.10. Emisiones antropogénicas de mercurio en España según la                     
fuente emisora (17) 
Al igual que ocurría con las emisiones naturales, es difícil hacer una 





















hablan de valores muy dispares que van desde unas 1.600-2.000 (17) o 
2.000-3.000 toneladas (6) hasta 10.000 toneladas (5). De todos modos, 
aunque la controversia es evidente, se puede afirmar que la contribución 
humana es importante y supone alrededor del 30 % del mercurio que hay 
en la atmósfera (3, 8, 17). Por otro lado, también existen fuentes 
antropogénicas de mercurio sobre los sistemas acuáticos como son las 
centrales termoeléctricas, la deposición atmosférica, la industria química y las 
estaciones depuradoras de aguas residuales (EDAR). 
 Desde la era industrial, los niveles de mercurio no han dejado de 
aumentar como consecuencia de las emisiones derivadas de la actividad 
humana, llegándose incluso a triplicar. Sin embargo, en los últimos años, la 
producción de mercurio está disminuyendo debido a las fuertes restricciones 
que se están comenzando a aplicar. Muchos países europeos están 
promoviendo su eliminación paulatina en 2010. Para ello se están poniendo 
en práctica una serie de medidas preventivas en algunos usos o liberaciones 
de mercurio así como medidas de control que reducen o demoran algunas 
liberaciones. Estos métodos son aplicables a las emisiones antropogénicas ya 
que las fuentes naturales están fuera del control humano (figura 1.11) (4).  
 
Figura 1.11. Fuentes de liberaciones de mercurio al medio ambiente y principales 





3.- TOXICOLOGÍA DEL MERCURIO Y SUS DERIVADOS  
3.1 DEPENDENCIA DE LA FORMA QUÍMICA 
El significado biológico del mercurio se limita a su toxicidad, ya que 
no se han encontrado evidencias de que sea un elemento esencial para el 
hombre, flora o fauna. La toxicidad del mercurio depende de su forma 
química y, por lo tanto, los síntomas y signos varían según la exposición sea 
al mercurio elemental, a los compuestos inorgánicos o a los compuestos 
orgánicos de mercurio (en particular los compuestos de alquilmercurio como 
metilmercurio, etilmercurio y dimetilmercurio). Por tanto, la especiación 
química es probablemente la variable más importante que influye en la 
ecotoxicología del mercurio, aunque dicha especiación es complicada 
especialmente en los medios naturales. Los derivados orgánicos del mercurio 
y el mercurio vapor se suelen identificar como las especies más tóxicas dado 
que la permeabilidad de las membranas biológicas es mayor para estas 
especies. Sin embargo, no se debe generalizar en este campo ya que existen 
numerosos factores bióticos y abióticos que pueden modificar la toxicidad de 
los compuestos de mercurio y los mecanismos de acción no se conocen aún 
en su totalidad (3, 4, 6, 9, 32, 60, 76).  
 
3.1.1 MERCURIO ELEMENTAL 
 La vía principal de exposición al mercurio elemental es la inhalación 
de sus vapores. Por esta vía alcanza rápidamente el torrente sanguíneo, 
distribuyéndose por todos los tejidos, incluido el cerebro (figura 1.12). Cerca 
del 80 % de los vapores inhalados son absorbidos por los tejidos pulmonares 
mientras que la absorción intestinal de mercurio elemental es muy baja. El 
mercurio absorbido tiene un período de residencia media de 58 días, aunque 
en el área del cerebro este período es sólo de 21 días (10). No obstante, el 
mercurio así absorbido es eliminado en parte a través de la orina y una 






Figura 1.12. Metabolismo del vapor de mercurio inhalado en el                              
cuerpo humano (77) 
 
Debido a su carácter lipofílico el mercurio elemental penetra 
fácilmente las membranas, incluida la barrera hematoencefálica y la placenta. 
Sin embargo, en los tejidos es bio-oxidado intracelularmente a mercurio 
inorgánico, forma en la que atraviesa con mayor dificultad las membranas 
celulares. Su conversión parcial a HgCl2 le permite ser retenido por los 
riñones y el sistema nervioso central (SNC) durante años lo que puede ser un 
grave problema en los casos de exposición laboral al mercurio (4, 6, 20). 
 
3.1.2 COMPUESTOS INORGÁNICOS DE MERCURIO 
El mercurio inorgánico presenta una menor capacidad de difusión a 
través de las biomembranas que el mercurio elemental debido a su carácter 
hidrofílico. Así, sólo un 15 % del mercurio asimilado lo hará en forma de 
mercurio inorgánico. Induce la síntesis de proteínas del tipo metalotioneína 
en el riñón, si bien la unión principal entre el mercurio y estas proteínas no 
es estructural y, por tanto, no posee los largos tiempos de vida media que 















 La toxicidad de las especies inorgánicas vienen determinadas 
principalmente por su solubilidad y, por tanto, las especies menos solubles, 
como el HgS o HgSe, prácticamente no presentan toxicidad mientras que 
sales de cloruro de mercurio serán las más tóxicas. No obstante, las sales 
inorgánicas como el HgCl2 tampoco acceden al cerebro tan eficazmente 
como lo hacen el metilmercurio o los vapores de mercurio metálico. Tales 
sales afectan a los riñones y pueden dañar el estómago y los intestinos, 
produciendo náuseas, diarreas o úlceras severas pero únicamente si estos 
compuestos son ingeridos en grandes cantidades (20).  
 Por otro lado, la evaluación general del IARC (International Agency 
for Research on Cancer) en cuanto a carcinogenicidad concluye que tanto el 
mercurio metálico como los compuestos inorgánicos de mercurio no son 
clasificables en cuanto a carcinogenicidad para los seres humanos (grupo 3) 
(78). 
 
3.1.3 COMPUESTOS ORGÁNICOS DE MERCURIO 
Los compuestos organomercuriales son solubles en los lípidos y 
disolventes orgánicos por lo que son absorbidos de manera más eficaz y 
atraviesan con mayor facilidad las membranas biológicas que los compuestos 
inorgánicos, aunque se excretan más despacio (4, 6, 76). Entre los 
compuestos orgánicos de mercurio, el metilmercurio ocupa un lugar 
destacado ya que su toxicidad está mejor caracterizada que la de otros 
compuestos organomercuriales y además gran parte de la población está 
expuesta a él. No obstante, se considera que los compuestos de 
alquilmercurio son similares en cuanto a toxicidad, mientras que otros 
compuestos orgánicos de mercurio, como el fenilmercurio, se asemejan más 
al mercurio inorgánico en lo que respecta a su carácter tóxico (4).  
El metilmercurio atraviesa rápidamente la barrera placentaria y la 
barrera hematoencefálica y es un neurotóxico que puede afectar muy 





de su toxicidad es el daño selectivo que causa al SNC y en menor medida al 
sistema periférico (79). Además, basándose en su evaluación general de 1993, 
el IARC considera que los compuestos de metilmercurio pueden ser 
carcinógenos para los seres humanos (grupo 2B) (78).  
 Su entrada en el organismo puede darse a través de las vías 
respiratorias, el tracto gastrointestinal, la piel o las membranas mucosas dado 
su carácter fuertemente lipofílico. Una vez en la corriente sanguínea el 
metilmercurio se irá distribuyendo hacia los diferentes órganos como en la 
figura 1.13.  
Su carácter lipofílico junto con su difícil eliminación le proporciona la 
propiedad de bioacumularse. De esta forma, el metilmercurio tiene una vida 
media de 40-50 días en el interior del cuerpo humano (3, 4, 6, 76, 80). Hay 
tejidos en los que el metilmercurio se acumula más eficazmente que en otros. 
El pelo, con concentraciones de 200:1 con respecto a la sangre o el cerebro 
(20:1) son ejemplos claros (10).  
 
 






3.2 FUENTES DE EXPOSICIÓN DEL HOMBRE AL MERCURIO 
Las consideraciones acerca del mercurio y su toxicidad han ido 
cambiando a lo largo de los siglos. Tradicionalmente sólo se daba 
importancia a los aspectos nocivos para la salud. Así el mercurio se 
consideraba como un tóxico ocupacional cuya toxicidad se manifestaba 
principalmente en los trabajadores expuestos a dicho metal. También 
antiguamente se creía que se podían producir intoxicaciones de mercurio a 
través de ciertos medicamentos, es decir, que el mercurio era un tóxico 
iatrogénico (81). Sin embargo, hoy en día, se da más importancia al mercurio 
en su faceta de contaminante del medio ambiente. 
Las intoxicaciones por mercurio pueden producirse a través de 
diferentes vías (respiratoria o absorción por inhalación, digestiva o absorción 
por ingestión y cutánea), como ya se ha indicado anteriormente. Así, las 
principales vías de penetración del mercurio en el hombre serán la inhalación 
de mercurio metálico por exposición ocupacional o debido a accidentes 
medioambientales y la ingestión de peces u otros organismos acuáticos que 
hayan acumulado compuestos organometálicos a través de la dieta. El 
peligro que representa la exposición por estas vías es muy diferente. Esto se 
debe a que existen mecanismos de defensa y tolerancia frente al mercurio 
elemental ya que éste, a ciertos niveles de concentración, forma parte de la 
composición natural de la atmósfera. Sin embargo, no existen mecanismos de 
defensa tan efectivos para las formas metiladas, como el metilmercurio.  
 
3.2.1 EXPOSICIÓN OCUPACIONAL 
El mercurio que se encuentra en el entorno de trabajo puede ocasionar 
exposiciones elevadas, siendo la principal ruta de exposición ocupacional la 
inhalación en fase vapor de las atmósferas de los puestos de trabajo. 
Dependiendo de los tipos de actividades ocupacionales y la amplitud de las 
medidas protectoras que se apliquen, la gravedad de los efectos puede variar 





Las exposiciones ocupacionales pueden tener lugar en prácticamente 
todos los ambientes de trabajo en que el mercurio se produzca, forme parte 
de un proceso o se incorpore en productos. Así, se han señalado casos de 
exposición ocupacional, entre otros lugares, en plantas de cloro-álcali, minas 
de mercurio, extracción de oro por medio de mercurio, procesado y venta, 
fábricas de termómetros, clínicas dentales con prácticas incorrectas de manejo 
de mercurio y producción de sustancias químicas que contienen mercurio (4, 
20).  
En muchos países se ha logrado un aumento general de la protección 
contra la exposición ocupacional en los últimos decenios, gracias a la 
introducción de una variedad de mejoras, entre ellas sistemas de fabricación 
más cerrados, mejor ventilación, procedimientos de manipulación seguros, 
equipos de protección personal y la sustitución de tecnologías a base de 
mercurio (4). Sin embargo, esa mejora no parece ser aún un logro universal y 
muchos trabajadores todavía están expuestos a niveles de mercurio que 
presentan riesgos. 
 
3.2.2 EXPOSICIÓN A TRAVÉS DE LA DIETA 
A pesar de que las condiciones ambientales influyen en la exposición al 
mercurio del hombre, la mayor parte de la población está expuesta al 
mercurio principalmente por medio de los alimentos. Un factor muy 
importante en este hecho es la capacidad del mercurio para acumularse en 
organismos y biomagnificarse al ascender por la cadena trófica. Hasta cierto 
punto, todas las especies de mercurio pueden llegar a acumularse, pero el 
metilmercurio se absorbe y acumula más que otras especies.   
La Organización Mundial de la Salud estableció que la dieta, 
especialmente a base de pescados y mariscos, es la fuente de exposición más 







Tabla 1.2. Ingesta media diaria y retención de los compuestos de mercurio        






















3,8 – 21       













3,9 – 21 





(Estimación de la ingesta diaria en μg día-1 por la población no expuesta 
ocupacionalmente al mercurio. La cantidad estimada retenida en el cuerpo de un adulto 
aparece entre paréntesis) 
 
3.2.3 ACCIDENTES MEDIOAMBIENTALES 
Una cita clave en el estudio del mercurio es el desastre de la bahía de 
Minamata (Japón) que tuvo lugar a mediados del pasado siglo. Este suceso 
va a marcar un antes y un después en la historia del mercurio ya que a partir 
de entonces se empiezan a tener evidencias reales de la problemática 
asociada a este metal. Entre los años 1920 y 1950, una fábrica química 
japonesa empleó el mercurio como catalizador para la producción de 
acetaldehído y cloruro de vinilo, obviándose que esta reacción provocaba la 
formación de metilmercurio como subproducto del proceso catalítico. Así, 





Minamata (Japón), compuesto que se concentró en el mar Shirunui, donde 
por la acción del plancton y otros microorganismos se bioacumuló a lo largo 
de la cadena trófica (84-86). Los peces, por tanto, acumularon metilmercurio 
sin sufrir en principio ningún síntoma de toxicidad, pero pronto comenzaron 
a diagnosticarse misteriosos casos de enfermedades neurológicas lo que 
desencadenó finalmente en un buen número de muertes (87). 
Desgraciadamente, no fue hasta el año 1959 cuando se descubrió el origen de 
este desastre ecológico. Las principales patologías observadas en las víctimas 
de este episodio de contaminación dieron lugar a una enfermedad del SNC 
conocida como “enfermedad de Minamata” (88). Unos años más tarde 
(1965), apareció en el delta del río Agano, cerca de Niigata (Japón), un 
episodio epidémico similar en el que murieron 26 personas de los 47 casos 
registrados, debido de nuevo a la contaminación de pescado de forma 
análoga. 
Otra importante tragedia con miles de afectados se dio en Irak en 
1974. Dicha catástrofe fue ocasionada por la derivación fraudulenta para la 
fabricación de pan de cereal tratado con fenilmercurio (2, 6, 9, 89). Además 
en dicho país hubo también problemas por tratar el maíz con fungicidas que 
contenían mercurio. Casos similares ocurrieron en Ghana con el maíz, en 
China con el arroz en los años setenta y en Suecia con la contaminación del 
agua por el uso de pesticidas organomercuriales (6). 
Actualmente, existe la creencia de que estamos siendo testigos de un 
nuevo caso similar al de Minamata en la bahía amazónica debido a la 
extracción de oro que se está llevando a cabo mediante amalgamas de 
mercurio ya que el posterior calentamiento de la amalgama para retirar el 
oro provoca importantes emisiones a la atmósfera (4, 6, 9, 80). Además, 
existen evidencias claras de contaminación grave en los ríos donde se llevan 








4.- ANÁLISIS DE CONTENIDOS TOTALES DE MERCURIO 
4.1 DETECCIÓN POR TÉCNICAS ATÓMICAS 
Entre las técnicas que se emplean en la determinación de mercurio 
destacan: la espectroscopia de absorción atómica, la espectroscopia de 
emisión atómica, la espectroscopia de fluorescencia atómica y la 
espectrometría de masas con fuentes de plasma. 
 
4.1.1 ESPECTROSCOPIA DE ABSORCIÓN Y EMISIÓN ATÓMICA  
 La espectroscopia de absorción atómica (AAS) y de emisión atómica 
de llama (AES), aún denominada como fotometría de llama, son dos técnicas 
con múltiples aplicaciones, que permiten determinar un amplio número de 
metales y no metales en prácticamente todo tipo de muestras, considerando 
que, para ciertos elementos, pueden alcanzar concentraciones inferiores a los 
μg L-1. 
En todas las técnicas atómicas la muestra debe ser, en primer lugar, 
convertida en vapor atómico mediante un proceso conocido como 
atomización, para que posteriormente esa muestra atomizada sea sometida a 
la acción de una fuente de excitación con objeto de medir la emisión o 
absorción que experimenta. En principio, los espectros de absorción son más 
simples que los de emisión por lo que debería ser preferible basar las medidas 
en la absorción atómica más que en la emisión de llama. Sin embargo, la 
matriz en la que se encuentra el elemento puede provocar interferencias, 
interacciones químicas, una inestabilidad de niveles y de fenómenos anexos 
que se producen a elevadas temperaturas y que pueden dificultar la medida 
de la absorbancia. Algunos de estos fenómenos se indican esquemáticamente 







Figura 1.14. Evolución de un aerosol en una llama (91) 
 
Como a temperatura ambiente el mercurio se encuentra en forma de 
vapor monoatómico su atomización es más simple que la de otros 
elementos. Por tanto, para su determinación basta con reducir el mercurio 
inorgánico a mercurio elemental utilizando un reductor, como SnCl2 o 
NaBH4, para posteriormente a través de un gas inerte arrastrarlo hasta el 
sistema de medida. Este método conocido como de vapor frío o “cold 
vapour” (CV) es el método de análisis de mercurio más extendido ya que no 
hay pérdidas en la introducción de la muestra, lo que podría ocurrir al 
utilizar muestras nebulizadas. Tras la generación del vapor frío la detección 
tiene lugar por absorción atómica utilizando una lámpara de cátodo hueco 
de mercurio y midiendo a una longitud de onda de 253,7 nm. Por tanto, 
esta técnica se denomina CV-AAS. Una variante de esta técnica, que también 
permite el análisis de muestras líquidas o sólidas con una elevada 
sensibilidad, sería la espectroscopia de absorción atómica con vaporización 
electrotérmica (ETV-AAS) en la que se trabaja sin llama y la atomización tiene 
lugar en un tubo o cubeta de grafito calentado eléctricamente. 
Las técnicas de emisión atómica con llama también han sido utilizadas 









































menos sensibles que las de absorción atómica para elementos con líneas de 
resonancia inferiores a 270 nm. Esto es debido a que las temperaturas de la 
llama son normalmente insuficientes para lograr excitar a una gran población 
de átomos al primer estado excitado para que posteriormente pueda 
producirse la correspondiente emisión. Además, existen otras limitaciones 
que no han podido ser subsanadas y que hacen que las técnicas de emisión 
atómica con llama sigan sin ser demasiado utilizadas en este tipo de 
determinaciones. Entre estas limitaciones se encuentra la perturbación 
ocasionada por las interferencias espectrales, especialmente en la región del 
ultravioleta visible donde se observan numerosas bandas moleculares (91). 
El empleo de otras fuentes diferentes a la llama como las de arco y  
chispa eléctricas, pero sobre todo, el plasma han mejorado 
considerablemente las posibilidades analíticas de la espectrometría de 
emisión y han ampliado su campo de aplicación, especialmente para la 
determinación de elementos, como el mercurio, que se encuentran en la 
parte central de la tabla periódica y poseen espectros de emisión muy ricos 
en líneas. 
El plasma es una mezcla gaseosa conductora de la electricidad que 
contiene una concentración significativa de cationes y electrones. En el 
plasma de argón que se emplea en los análisis de emisión, los iones argón y 
los electrones son las principales especies conductoras. Así, estos iones, una 
vez formados en el plasma, son capaces de absorber suficiente potencia de 
una fuente externa, como para mantener un nivel de temperatura en el que 
la ionización adicional sustenta el plasma indefinidamente. 
Las fuentes de plasma ofrecen claras ventajas operacionales sobre 
otras fuentes de emisión como la llama, el arco o la chispa porque, al poder 
alcanzar temperaturas muy superiores, tienen capacidad para atomizar e 
ionizar la mayoría de los elementos, incluido el mercurio. Además las 
muestras líquidas y gaseosas son introducidas y tratadas con facilidad por el 
plasma, lo que permite elevados valores de exactitud, sensibilidad y precisión 





plasma como fuentes de emisión: plasma de corriente continua (DCP), 
plasma acoplado inductivamente (ICP) y plasma inducido por microondas 
(MIP) (92). De estas tres fuentes, la de radiofrecuencias o de plasma 
acoplado inductivamente (ICP) es la que ofrece mayores ventajas en relación 
con la sensibilidad y la ausencia de interferencias. Esta fuente consiste en tres 
tubos concéntricos de cuarzo a través de los cuales fluye una corriente de 
argón. Rodeando la parte superior del tubo de mayor diámetro 
(aproximadamente 2,5 cm) se encuentra una bobina de inducción refrigerada 
por agua, alimentada por un generador de radiofrecuencias. La ionización 
del argón que fluye se inicia por medio de una chispa que proviene de una 
bobina Tesla. Los iones resultantes y sus electrones asociados interaccionan 
entonces con el campo magnético oscilante que se produce por la bobina de 
inducción. Esta interacción hace que los iones y los electrones se muevan en 
trayectorias anulares cerradas (figura 1.15) (92).  
 
Figura 1.15. Típica fuente de plasma acoplado inductivamente 
 
4.1.2 ESPECTROSCOPIA DE FLUORESCENCIA ATÓMICA 
La espectroscopia de fluorescencia atómica (AFS) es una técnica de 
emisión que, a diferencia de la AES, ofrece una gran sensibilidad en la región 





debido a las intensas interferencias que experimenta en la línea base y a 
procesos de “quenching” en esta zona espectral (93). Para que pueda 
producirse el proceso de emisión fluorescente, previamente debe haber 
tenido lugar un proceso de absorción que implicará dos o más transiciones 
electrónicas. El proceso emisivo fluorescente puede producirse de diversas 
formas lo que implica que existan distintos tipos de fluorescencia: 
fluorescencia resonante, fluorescencia sensibilizada, fluorescencia Stokes o 
anti-Stokes, fluorescencia retardada (94). 
Uno de los elementos que se suele estudiar por AFS es precisamente 
el mercurio ya que este procedimiento es más selectivo y sensible que otras 
técnicas de espectrometría atómica. Esto se explica por el hecho de que el 
mercurio absorbe radiación y a continuación produce fluorescencia de 
resonancia a una longitud de onda de 253,7 nm, de manera que la cantidad 
de fluorescencia generada va a depender de la intensidad de la radiación 
incidente. Así pues, aumentando la intensidad de la fuente de radiación 
puede conseguirse un aumento de la fluorescencia e indirectamente un 
aumento en la sensibilidad.  
Las fuentes de radiación continua o de banda ancha carecen de la 
suficiente intensidad para su aplicación en AFS. Por ello, como ocurre en el 
caso del mercurio, se emplean lámparas de descarga de vapor atómico. Un 
diagrama esquemático de la configuración de un sistema AFS aparece en la 
figura 1.16. 
 















Para la determinación de mercurio por AFS, la detección suele 
combinarse con la generación de vapor frío, vapor que suele ser generado de 
dos formas: químicamente o por pirólisis. Esta técnica fue desarrollada por 
Hatch y Ott en 1968 (95) y se basa en la reducción del mercurio iónico 
divalente (Hg2+) hasta su forma metálica (Hg0) en disolución ácida utilizando 
un reductor fuerte como borohidruro sódico (NaBH4) o cloruro estannoso 
(SnCl2). En ambos casos los átomos de mercurio que son vaporizados 
llegarán hasta el detector AFS al ser arrastrados por una corriente de gas, tal 
y como ocurría en la técnica CV-AAS. Sin embargo, en la fluorescencia es de 
gran importancia la elección del gas para alcanzar la mayor sensibilidad 
posible y por este motivo, se suele elegir como gas el argón y no el aire o el 
nitrógeno que podrían originar procesos de “quenching” que harían 
disminuir la señal. 
Las técnicas de determinación de mercurio con AFS previa generación 
del vapor frío y formación de amalgamas se vienen utilizando extensamente 
desde hace aproximadamente una década, alcanzándose límites de detección 
del orden de 0,1 ng L-1. 
 
4.1.3 ESPECTROMETRÍA DE MASAS CON FUENTES DE PLASMA 
El acoplamiento de plasmas ICP y MIP con espectrómetros de masas 
(MS) ha dado origen a técnicas analíticas mucho más poderosas, muy útiles 
para la determinación de elementos traza como el mercurio. Con estas 
técnicas se alcanzan límites de detección similares a los del AFS del orden de 
pocas partes por trillón (96). No obstante, entre ambas fuentes de plasma el 
acoplamiento ICP-MS suele ser más empleado para este tipo de 
determinaciones ya que presenta importantes ventajas. 
El ICP-MS se utiliza no sólo por su alta sensibilidad sino también por 
la reducción en cuanto al tiempo de análisis y la cantidad de muestra, así 
como por sus capacidades multielementales y multiisotópicas. Además, la 





posibilidad de realizar diluciones isotópicas estables muy útiles en el análisis 
de especiación de metales (97).  
La técnica de dilución isotópica proporciona una interesante 
alternativa para tratar de evitar los problemas que pueden darse en las 
etapas previas de preparación de las muestras en cuanto a transformaciones 
o pérdidas de las especies a determinar. Esta técnica permite detectar 
fácilmente las posibles reacciones de interconversión. Además, como el 
isótopo enriquecido presenta un estado equilibrado y equivalente al isótopo 
natural, este hecho lo convierte en el patrón interno ideal (98). Por todo 
ello, la técnica de espectrometría de masas con dilución isotópica (IDMS) 
puede considerarse un método absoluto para el análisis de compuestos 
organometálicos, como el monometilmercurio, puesto que prácticamente no 
presenta incertidumbres al corregir ciertas contribuciones que afectan a la 
exactitud del proceso analítico como bajas recuperaciones, pérdidas de la 
muestra o las posibles reacciones de interconversión que pueden ocurrir 
durante el pretratamiento de la muestra (98-101). 
 
4.2 PREPARACIÓN DE MUESTRAS PARA EL ANÁLISIS DE 
MERCURIO TOTAL 
Como ya se ha indicado anteriormente, las determinaciones de 
elementos como el mercurio hacen uso principalmente de las técnicas de 
espectroscopia atómica. Sin embargo, en la determinación de mercurio la 
calidad de los resultados va a depender en gran medida de las etapas de 
pretratamiento de la muestra (102). En general, el tratamiento de la muestra 
constituye la etapa más larga, laboriosa y crítica para la detección y 
cuantificación de elementos metálicos a niveles de trazas (103).  
Para llevar a cabo determinaciones de mercurio total es frecuente 
usar la generación de vapor frío de mercurio elemental. Esta técnica requiere 
que las muestras hayan sido tratadas previamente para asegurar que todo el 





mercurio inorgánico. Así cuando este mercurio se ponga en contacto con el 
agente reductor se formará mercurio elemental que es purgado de la 
disolución en la que se encontraba y transportado al detector. Además de 
este pretratamiento oxidante, en el caso de que la muestra sea sólida, 
también será necesaria una etapa previa de extracción. 
 
4.2.1 PRETRATAMIENTO DE MUESTRAS LÍQUIDAS 
Para la determinación de mercurio total en aguas naturales es 
importante distinguir entre la fracción disuelta y la particulada. Por este 
motivo en primer lugar debe realizarse una filtración de las muestras para, a 
continuación y de forma independiente, analizar la muestra filtrada (fracción 
disuelta) y el filtro (fracción particulada). Esta filtración puede realizarse 
empleando filtros de distintos tipos pero, en todos los casos, éstos han de ser 
previamente lavados con agua acidificada (HNO3 al 1 %). Es recomendable 
que los filtros sean de materiales plásticos como el nylon o el teflón, ya que 
materiales como las fibras de celulosa podrían disgregarse en la posterior 
extracción a la que deben ser sometidos los filtros, lo que dificultaría el 
análisis de la fracción particulada. Además si los filtros fueran hidrofóbicos 
tendrían que ser previamente activados con el correspondiente disolvente 
orgánico (acetona, metanol).  
Una vez filtradas las aguas, su estudio suele centrarse en la fracción 
disuelta y por este motivo habitualmente por simplificación se habla de 
análisis de aguas cuando realmente nos estamos refiriendo al análisis de la 
fracción disuelta.  
Debido a la inestabilidad del mercurio en solución acuosa a bajas 
concentraciones, las aguas naturales han de ser estabilizadas, preferentemente 
en el punto de muestreo. Para la adecuada conservación de las muestras, es 
también necesario acidificarlas en el momento del muestreo con ácido nítrico 
de alta pureza hasta un pH<2. Generalmente en la mayoría de los casos 
basta con añadir de 1-10 mL de ácido nítrico por litro de muestra. Además, 





laboratorio en el que serán procesadas y deben conservarse refrigeradas a 
unos 4 ºC. 
En el estudio de muestras de agua y efluentes es frecuente tratar la 
muestra con un agente oxidante como el bromo que se origina “in situ” por 
oxidación de bromuro antes del análisis. Esta técnica de bromación convierte 
el Hg(I) y el mercurio orgánico en Hg(II) que es la especie necesaria para 
evaluar la presencia del mercurio total. Este procedimiento fue propuesto 
inicialmente por Farey, Nelson y Rolph (104) y constituye en la actualidad 
un procedimiento estándar. De hecho la bromación se ha utilizado como 
procedimiento de tratamiento de muestra en la preparación de materiales de 
referencia certificados, como el CRM 579 (agua de mar), empleado para la 
validación de métodos de análisis de mercurio en aguas de mar (105). Para 
eliminar el exceso de bromo generado, que se manifiesta por la aparición de 
una coloración amarilla en la muestra, se ha de añadir inmediatamente antes 
de efectuar las medidas, una pequeña cantidad de una solución de ácido      
L-ascórbico. También puede utilizarse hidrocloruro de hidroxilamina, a pesar 
de que este reactivo puede generar nitrógeno gas disuelto que podría 
provocar una atenuación de la señal medida (106). 
Otras matrices líquidas más complejas como los efluentes industriales 
requieren con frecuencia un tratamiento más intenso con oxidantes más 
poderosos como el permanganato o el persulfato combinados con mezclas 
de ácidos, como se indica en el método EPA 7470A (107). Sin embargo, 
ciertos fluidos biológicos como la sangre, necesitarían de un tratamiento 
previo similar al que requieren las muestras sólidas, es decir, deberían ser 
previamente digeridos utilizando la fuente apropiada de calor. 
 
4.2.2 PRETRATAMIENTO DE MUESTRAS SÓLIDAS 
 Las muestras sólidas pueden también analizarse para determinar su 
contenido en mercurio total pero para ello deben ser adecuadamente 
tratadas ya que la mayoría de las técnicas analíticas empleadas para la 





en estado líquido así como la destrucción de la materia orgánica presente en 
la muestra. La etapa de pretratamiento debe conseguir extraer el analito de 
la matriz sólida a la que está unido. Para ello se ha de poner en contacto con 
un extractante en unas condiciones que debiliten las interacciones “analito-
matriz” e incrementen las interacciones “analito-extractante” (103). 
Generalmente, el análisis de muestras biológicas y de tipo medioambiental se 
lleva a cabo mediante procesos de mineralización por vía húmeda. En estos 
casos es frecuente digerir la muestra con ácidos u otros agentes extractantes 
utilizando fuentes de calor, como un bloque calefactor o un microondas. No 
obstante, también puede recurrirse a otros métodos tradicionales de 
extracción o destilación. 
 
4.2.2.1 Sedimentos 
Para estudiar el nivel de mercurio en sedimentos no es necesario 
realizar la destrucción total de la estructura de silicatos, siendo suficiente un 
tratamiento con ácido que permita extraer el mercurio (108). Por tanto, para 
la extracción del mercurio total de la matriz sólida, la extracción de los 
sedimentos suele ser efectuada con ácidos concentrados como HNO3 (109- 
111) o mezclas de ácidos (HNO3/HCl (112-114), HNO3/HCl/HF (115, 116), 
HNO3/H2SO4 (117, 118)). Además algunas veces se añaden también ciertos 
oxidantes como KMnO4, K2S2O8, K2Cr2O7  o H2O2 (119-121). 
Existen diferentes técnicas convencionales de extracción y destilación 
entre las que se encuentran extracciones manuales o por fluidos supercríticos 
(122) y destilaciones en vacío (123), con vapor de agua (124) o por corriente 
de gas (125), que también pueden ser empleadas para la determinación de 
CH3Hg+. Sin embargo, en los últimos años se está extendiendo el uso de la 
extracción por microondas debido a que presenta diversas ventajas. 
 El proceso de extracción con microondas es rápido y fiable, puede 
automatizarse, necesita cantidades pequeñas de los agentes extractantes y 
permite una extracción simultánea de las especies mercuriales no volátiles. 





riesgo de formaciones artificiales de CH3Hg+ que los anteriores métodos 
convencionales de extracción. Su único inconveniente es su falta de 
selectividad pues ciertos componentes de la matriz sólida pueden extraerse 
junto a las especies a determinar.  
Para la extracción por microondas de sedimentos pueden utilizarse 
sistemas abiertos (126, 127) o cerrados (128-130). Los sistemas abiertos han 
sido más extensamente utilizados pero presentan el inconveniente de que 
pueden producirse pérdidas de los extractantes o de los analitos. Por ello, 
para tratar de evitar estas pérdidas sería adecuado acoplar al sistema un 
condensador de reflujo (131). En cuanto a los cerrados en los últimos años 
están aumentando sus aplicaciones debido a algunas de sus ventajas. Entre 
ellas se encuentran la posibilidad de poder realizar un control de la presión y 
temperatura interna de los digestores así como poder controlar y cambiar 
directamente el proceso de calentamiento. Además en estos sistemas cerrados 
las pérdidas por volatilización de los analitos son menores.  
 
4.2.2.2 Muestras biológicas 
Para la extracción de las distintas formas de mercurio en muestras 
biológicas generalmente se utilizan los mismos métodos que para los 
sedimentos. Debido a que la extracción ácida o alcalina a temperatura 
ambiente (así como los métodos de calefacción convencionales) son 
generalmente procesos muy lentos, para acelerar la extracción se suelen 
realizar digestiones por microondas (127, 131) o por ultrasonidos (132). 
En el tratamiento de las muestras biológicas mediante microondas se 
pretende una destrucción eficaz de la materia orgánica, hasta un punto en el 
que el analito se libere de sus enlaces químicos y dicho contenido orgánico 
no suponga ninguna interferencia en la cuantificación mediante la técnica de 
vapor frío. Para ello será necesario, por tanto, realizar una extracción con 
ácidos fuertes a los que en ocasiones adicionaremos agentes oxidantes como 






En cuanto a la energía del ultrasonidos, éste tiene numerosas 
aplicaciones en el campo de la química (135) puesto que facilita la lixiviación 
de los metales en matrices sólidas, mejorando la disgregación de los sólidos y 
aumentando la eficacia de la extracción. Dentro de los generadores de 
ultrasonidos, los dispositivos más comúnmente empleados son el baño y la 
sonda de ultrasonidos, llegando a ser la energía transmitida por la sonda del 
orden de 100 veces superior a la obtenida por el baño.  
 
5.- ESPECIACIÓN DE COMPUESTOS DE MERCURIO 
 
La forma en que se encuentra un contaminante (en este caso el 
mercurio) en los sistemas medioambientales o los organismos vivos va a 
influir de forma significativa en sus propiedades y, en particular, en su 
toxicidad, movilidad o biodisponibilidad. Además influirá en su acumulación, 
biomodificación, detoxificación y excreción en los diferentes tejidos y, por 
tanto, en la biomagnificación que se produce a lo largo de la cadena trófica. 
Por ello, para evaluar la contaminación por mercurio así como para explicar 
su actividad biológica en el medio ambiente y/o seres vivos no es suficiente 
la determinación de contenidos totales, sino que se hace necesaria la 
especiación en niveles de concentración del orden de ultratrazas.   
La especiación o análisis de especies químicas generalmente 
contempla el estudio de los diferentes estados de oxidación de un elemento 
(como As, Cr, Se o Fe) o de especies organometálicas individuales (como el 
ácido metilarsínico, el metilmercurio o el butilestaño). No obstante, la 
aplicación del término “especiación” va rodeada de cierta controversia y 
frecuentemente se observan en la bibliografía numerosos errores al hablar de 
especiación en situaciones en las que realmente no se está realizando, 
aplicando rigurosamente este término. Según la IUPAC (International Union 
of Pure and Applied Chemistry), “la especiación química es la identificación y 
cuantificación de las diferentes especies químicas de un mismo elemento 





especies debe corresponder al contenido total del elemento en la muestra 
estudiada“ (136). 
Hasta el momento, la mayoría de los estudios de especiación se 
centra en problemas medioambientales, generalmente en contaminantes de 
gran incidencia en las últimas décadas como butil- y fenil-estaño o alquil-
plomo (137), productos de transformación de elementos tóxicos 
(metilmercurio o compuestos organoarsenicales) y complejos de elementos 
esenciales y tóxicos con biomoléculas como selenometionina (138). No 
obstante, los estudios de especiación están cobrando cada vez más interés en 
el campo de los alimentos y las ciencias de la salud (figura 1.17). 
 
Figura 1.17. Especies y campos de interés en los análisis de especiación (139) 
 
A la hora de desarrollar un método de análisis de especiación es 
necesario tener en cuenta dos parámetros: la estabilidad termodinámica y la 
cinética de transformación entre las diversas especies, ya que es de vital 



















































especie que queremos analizar (140). El mayor problema suele venir dado 
por la estabilidad cinética, que se encuentra afectada por equilibrios ácido-
base, redox y de complejación. En estos casos, pequeños cambios en las 
condiciones ambientales pueden modificar estos equilibrios físico-químicos 
existentes, de manera que las especies finalmente determinadas no 
representan a aquellas que se encontraban originalmente en la muestra.  
 
5.1 MÉTODOS PARA LA ESPECIACIÓN DE MERCURIO 
 El creciente interés por la especiación elemental ha impulsado el 
desarrollo de una nueva generación de métodos analíticos suficientemente 
sensibles y selectivos para permitir la identificación, caracterización y 
determinación de las distintas formas físico-químicas de mercurio en matrices 
complejas. Estos métodos deben incluir el menor número de etapas posibles 
para evitar contaminación, pérdidas y modificaciones de los equilibrios entre 
las especies presentes.  
Por este motivo, para llevar a cabo la especiación de mercurio 
normalmente se utilizan métodos híbridos (hyphenated techniques) que 
consisten en el acoplamiento de una técnica de separación cromatográfica (o 
electroforética) con un detector atómico sensible (generalmente un 
espectrómetro de absorción o emisión atómica o de masas) (figura 1.18) 
(139). Además, para el análisis de muestras sólidas (suelos, sedimentos y 
muestras biológicas) es necesaria incluir una etapa previa de extracción de la 
matriz.  
Por tanto, los métodos de análisis para determinar las dos especies de 
mercurio de principal relevancia medioambiental, Hg(II) y CH3Hg+, constan 
de las siguientes etapas individuales (5, 24, 76, 139): 
1. Extracción de las especies de mercurio desde las muestras (suelo, 






2. Preconcentración de las especies de mercurio desde el extracto 
obtenido, para alcanzar niveles de concentración que presenten 




3. Separación de los compuestos (mercurio inorgánico, 




4. Detección individual de cada una de las especies separadas. 
 
Además, dependiendo de la técnica de separación utilizada, puede 
ser necesaria una etapa adicional de derivatización para convertir las especies 






























5.1.1 EXTRACCIÓN DE LAS ESPECIES DE MERCURIO 
La extracción de las especies de mercurio es la etapa crucial de todo 
el proceso analítico siendo particularmente conflictiva para biota y 
sedimentos ya que las especies deben extraerse cuantitativamente 
preservando en todo momento su forma química. Las técnicas de extracción 
más empleadas en la especiación del mercurio en muestras biológicas y 
medioambientales pueden ser divididas en los siguientes grupos: 
 
5.1.1.1 Extracción ácida  
Es con diferencia la opción más utilizada para la extracción de las 
especies de mercurio, si bien dentro de este tipo de extracciones podemos 
distinguir dos tipos de métodos que presentan ciertas diferencias: 
 Extracción ácida con disolvente (método Westöo) 
Westöo desarrolló a finales de los años sesenta un método en el que 
el CH3Hg+ es extraído en forma de CH3HgCl utilizando ácido clorhídrico y 
un disolvente orgánico como el benceno, por medio de una extracción que 
requiere de varias etapas (141). En primer lugar hay que acidificar y añadir el 
correspondiente disolvente orgánico para extraer en dicha fase el CH3HgCl. 
A continuación se realizaría una etapa de “clean-up” en la que la fase 
orgánica se reextrae de la fase acuosa utilizando cisteína o tiosulfato. Por 
último, habría que volver a acidificar y a añadir el disolvente orgánico, 
lográndose que el derivado R-Hg-X que se encuentra en la fase orgánica 
pueda ser ya directamente analizado por cromatografía de gases y detección 
por captura electrónica (GC-ECD) o pase a ser derivatizado.  
Este procedimiento propuesto por Westöo ha sufrido diversas 
modificaciones a lo largo del tiempo para la extracción selectiva del 
metilmercurio. Así pues, en lugar de añadir sólo HCl y disolvente orgánico, 
se puede utilizar también como medio ácido: HCl + NaCl (142); KBr/H2SO4; 





orgánicos diferentes al benceno como tolueno (122, 143, 144), cloroformo 
(145) o diclorometano (146). 
 
 Digestión ácida 
La digestión ácida sin emplear disolvente permite la extracción 
simultánea de CH3Hg+ y Hg2+. Para acelerar el proceso de extracción se suele 
realizar la digestión por ultrasonidos o microondas, ya que las fuentes 
convencionales de calor alargarían el proceso. Los ácidos que suelen ser 
utilizados como extractantes son ácido nítrico (121, 126) o una combinación 
de HCl y HNO3 (127, 147).  
A pesar de que tanto en este método de extracción como en el 
Westöo se realiza una digestión ácida, ambos métodos presentan ciertas 
diferencias. Entre ellas se encuentra el hecho de que el método de digestión 
ácida no requiere de un disolvente orgánico para llevar a cabo la extracción 
y además en el caso de emplear ácido nítrico como extractante, las especies 
no serían extraídas en forma de derivados clorados, lo cual es característico 
del método Westöo. 
 
5.1.1.2 Extracción alcalina 
La extracción en medio básico encontró sus primeras aplicaciones en 
el análisis de especies de mercurio en pelo, sangre, peces y tejidos blandos, 
debido a su capacidad para romper los enlaces proteína-Hg o lípido-Hg (148, 
149), aunque en la mayoría de los casos la extracción alcalina es más 
complicada que la ácida. Dentro de la extracción alcalina destacan tanto la 
extracción en medio básico fuerte con KOH en metanol (131, 150-153) como 
en medio básico débil con hidróxido de tetrametilamonio (TMAH) (127, 131, 
134, 154), lo que permite la extracción simultánea de CH3Hg+ y Hg2+, al 
aplicar la correspondiente fuente de calor o energía (ultrasonidos, 






Una vez extraídas las especies, puede llevarse a cabo en esta misma 
fase el proceso de derivatización, que no siempre es necesario. Antes de 
realizar la derivatización el procedimiento de digestión alcalina puede 
combinarse con varias etapas de limpieza entre las que se encuentra la 
conversión en derivados bromados de las especies, la extracción en 
disolventes orgánicos y la reextracción con diferentes agentes como tiosulfato 
o cisteína que permitiría la determinación de las especies por un 
acoplamiento GC-pirolizador-AFS sin derivatización. 
 
5.1.1.3 Volatilización ácida o destilación 
Otra posible alternativa para permitir la extracción de las especies en 
un disolvente orgánico sería producir sus correspondientes derivados 
volátiles. Para ello, la muestra sólida se trata con H2SO4 y NaCl o KCl con el 
objetivo de generar derivados del tipo R-Hg-X, que serían especies volátiles 
que pueden separarse fácilmente mediante destilación utilizando una 
corriente de nitrógeno. El compuesto volátil generado se recogería en un 
tubo cerrado y se mantendría en él hasta su determinación (5).  
Esta técnica a pesar de estar ampliamente extendida, ha sido también 
objeto de críticas por la posible formación artificial de metilmercurio (154- 
157), ya que tiempos excesivamente largos de destilación pueden facilitar la 
conversión abiótica del mercurio inorgánico a metilmercurio. El porcentaje 
de conversión sería muy pequeño respecto al mercurio inorgánico pero, sin 
embargo, puede suponer un error muy importante en la determinación de 
metilmercurio debido a los niveles de concentración tan diferentes en los que 
pueden encontrarse ambas especies en una misma muestra. 
 
5.1.1.4 Extracción con fluidos supercríticos 
La aplicación de esta tecnología a la extracción de compuestos de 
mercurio (122, 158) se encuentra todavía en proceso de optimización, si bien 





ventajas en cuanto a su bajo coste y toxicidad (especialmente el CO2) y 
además los tiempos de extracción son razonablemente cortos pues están en 
torno a una hora. Sin embargo, este tipo de extracción no puede 
considerarse como un método de rutina en la especiación de mercurio ya 
que los rendimientos logrados hasta el momento no son suficientemente 
altos al encontrarse aún entre el 50 y el 70 %. 
 
5.1.2 PRECONCENTRACIÓN DE LAS ESPECIES DE MERCURIO  
Las bajas concentraciones de CH3Hg+ y Hg2+ esperadas en la mayor 
parte de las muestras medioambientales hacen necesario utilizar en muchos 
casos etapas de preconcentración, para alcanzar así niveles de concentración 
detectables por la técnica analítica seleccionada. Dentro de las técnicas de 
preconcentración empleadas destacan las siguientes: 
 
5.1.2.1 Extracción líquido-líquido 
Diferentes extracciones líquido-líquido posteriores al tratamiento 
ácido de algunas muestras medioambientales como sedimentos, aguas o 
biota se han propuesto como posibles métodos de preconcentración (5). Se 
recomienda como proceso de limpieza de los extractos la realización de una 
extracción alterna en las fases acuosa y orgánica, reextrayendo finalmente las 
especies en la fase orgánica. Westöo propuso una re-extracción mediante la 
conversión de las especies de mercurio a hidróxido empleando hidróxido 
amónico saturado con sulfato sódico. Sin embargo, actualmente los reactivos 
que se utilizan son cisteína o tiosulfato sódico. En el caso de la especiación de 
metilmercurio, también se ha propuesto el uso de cloroformo junto con 
agentes complejantes para facilitar su extracción y la adición de HgCl2 o 
CuCl2 para favorecer la liberación del metilmercurio unido a grupos 






5.1.2.2 Extracción y microextracción en fase sólida 
La preconcentración también podría llevarse a cabo mediante una 
extracción en fase sólida en la que podrían utilizarse diferentes tipos de 
adsorbentes sólidos como SCF (fibras de algodón de sulfhidrilo) (160) o 
resinas de ditiocarbamato (161, 162).  
Sin embargo, una de las técnicas más comúnmente utilizadas en la 
especiación de mercurio y que ha suscitado un gran interés por su posible 
aplicación a muestras en estado sólido, líquido o gaseoso es la 
microextracción en fase sólida (SPME). Esta técnica consiste en un nuevo 
sistema que aúna la etapa de muestreo, aislamiento y preconcentración del 
analito de forma muy sencilla, permitiendo su acoplamiento a una gran 
variedad de dispositivos instrumentales ya existentes. Su empleo se basa en el 
establecimiento de un equilibrio de absorción o adsorción de los analitos 
deseados sobre el recubrimiento de una fibra de sílice fundida (divinil-
benceno (DVB), carboxeno (CAR) y polidimetilsiloxano (PDMS), siendo ésta 
última la más utilizada). Posteriormente, los analitos retenidos en la fibra se 
desorben, separan y cuantifican con un detector adecuado. La SPME es 
compatible tanto con la cromatografía de gases como con la de líquidos. 
Además, la utilización de la SPME como sistema de aislamiento y 
preconcentración de analitos volátiles minimiza los tiempos de tratamiento 
de muestra, lo que implica un menor riesgo de pérdida de analitos de interés 
así como de transformaciones de las especies presentes en la muestra. Por 
todo ello, en los últimos años se ha empleado extensamente en el análisis de 
compuestos de mercurio en muestras medioambientales (163-166) y 
biológicas (153, 167-169).  
 
5.1.2.3 Atrapamiento  
Otros exitosos procedimientos de preconcentración serían el 






El atrapamiento criogénico (CT) permite extraer y preconcentrar los 
derivados volátiles de los analitos mediante una etapa previa de generación 
de hidruro o derivatización y su posterior purga con una corriente gaseosa 
hacia una columna con un relleno análogo al de una columna cromatográfica 
sumergida en nitrógeno líquido. Posteriormente las especies se desorben y 
separan en función de sus puntos de ebullición por calentamiento de la 
columna  (121, 127, 147, 170-172) o bien se desorben y separan en una 
columna cromatográfica adicional situada a la salida del atrapamiento (170). 
Así, los analitos pueden ser preconcentrados y separados sin necesidad de 
ningún tipo de disolvente orgánico y pueden llegar a ser analizados por 
cromatografía de gases a partir de una fase acuosa, lo que minimiza el 
tiempo empleado en el tratamiento de la muestra. 
En cuanto al atrapamiento en columna a temperatura ambiente 
puede llevarse a cabo utilizando fases sólidas como el Tenax y el 
Chromosorb en las que los analitos quedan fijados y posteriormente son 
eluidos de forma súbita consiguiendo de esta manera preconcentrarlos. 
 
5.1.3 DERIVATIZACIÓN  
Los compuestos organomercúricos se encuentran generalmente en la 
matriz de la muestra en forma de especies iónicas. Por este motivo para 
poder llevar a cabo análisis de especiación de mercurio empleando como 
técnica de separación la cromatografía gaseosa es necesario que los 
compuestos de mercurio sean extraídos de la muestra y convertidos a 
continuación en especies volátiles (173-176). 
Una de las técnicas tradicionales de derivatización es la reacción de 
Grignard, que posibilita el poder elegir entre diferentes grupos alquilo para 
obtener las correspondientes especies alquiladas, aunque generalmente se 
realiza la reacción utilizando como magnesiano el cloruro de butilmagnesio 
(51). Los reactivos de Grignard son muy sensibles frente al agua y, por 





realizarse en disolventes orgánicos (173). Por tanto, el proceso global de 
preparación de la muestra siguiendo este procedimiento suele ser largo y 
tedioso y, además, su uso requiere de personal experto para conseguir 
resultados reproducibles (174).  
Para solventar algunos de los inconvenientes que presenta la 
derivatización por Grignard, otros métodos muy extendidos son la 
generación de hidruros utilizando borohidruro sódico (NaBH4) o reacciones 
de etilación o fenilación utilizando como reactivos el tetraetilborato de sodio 
(NaB(C2H5)4) o el tetrafenilborato de sodio (NaB(C6H5)4), respectivamente. 
La derivatización por generación de hidruros permite una reducción 
en el tiempo de reacción y el coste de los análisis, a la vez que mejora la 
exactitud del método (174, 177). En esta reacción con NaBH4 se consigue 
generar especies volátiles de mercurio tras una digestión ácida o alcalina de 
las muestras. Las reacciones que tienen lugar en este proceso son las 
siguientes: 
 
Hg2+  + 2 NaBH4 + 6 H2O  Hg0 + 2 H3BO3 + 7 H2 + 2 Na+ 
 CH3Hg + + NaBH4 + 3 H2O  CH3HgH   + H3BO3 + 3 H2 + Na+ 
 
De las reacciones anteriores se deduce que uno de los inconvenientes 
de la generación de hidruros es el exceso de hidrógeno que se forma, así 
como la inestabilidad de las especies generadas. Esto limita las aplicaciones 
del procedimiento y de hecho, sólo se han descrito algunas aplicaciones en 
las que se utiliza atrapamiento criogénico y cromatografía de gases utilizando 
columnas empaquetadas, pero no se conoce su aplicabilidad a columnas 
capilares.  
Otra forma de llevar a cabo la derivatización sería el empleo de 
tetraetilborato de sodio (NaB(C2H5)4) generándose las correspondientes 





seguido habitualmente. Las reacciones implicadas en este proceso serían las 
que se indican a continuación: 
 
Hg2+  + 2 NaB(C2H5)4  + 6 H2O  Hg(C2H5)2 + 2 B(C2H5)3 + 2 Na+ 
 CH3Hg + + NaB(C2H5)4  + 3 H2O  CH3Hg(C2H5) + B(C2H5)3 + Na+ 
 
Frente a la derivatización por Grignard posee la ventaja de que el 
proceso puede tener lugar en fase acuosa por lo que no será necesario 
realizar la extracción en un disolvente orgánico. Sin embargo, la utilización 
de este reactivo presenta también ciertos inconvenientes debido 
principalmente a la inestabilidad del NaB(C2H5)4 frente a la humedad 
ambiental. Este tipo de derivatización por etilación suele ser además algo 
más lenta que la generación de hidruros. No obstante, el principal 
inconveniente de este procedimiento es la imposibilidad de poder distinguir 
entre el mercurio inorgánico (Hg2+) y el etilmercurio ((C2H5)Hg+), especies 
que pueden coexistir en determinadas muestras medioambientales (51).  
Por tanto, para poder determinar simultáneamente el mercurio 
inorgánico y el etilmercurio habría que recurrir a la propilación con 
tetrapropilborato de sodio (NaB(C3H7)4). Este tipo de derivatización es más 
tolerante a las interferencias ocasionadas por los cloruros por lo que puede 
ser aplicado directamente en la determinación de los bajos niveles de 
mercurio presentes en aguas (178, 179). Sin embargo, pese a las ventajas que 
ofrece la propilación en cuanto a la determinación de etilmercurio en 
muestras medioambientales, dicho proceso presenta el inconveniente de que 
puede implicar formaciones artificiales tanto de metilmercurio como de 
etilmercurio durante la derivatización, como ya ha sido comprobado en el 
análisis de muestras de suelo (180). 
Por último, otra alternativa sería el uso del tetrafenilborato de sodio 
(NaB(C6H5)4) como reactivo acuoso de derivatización (160). La fenilación ha 





de que el NaB(C6H5)4 presenta ciertas ventajas frente al NaB(C2H5)4 (160, 
181). Entre ellas estaría el hecho de que el NaB(C6H5)4 es más estable en agua 
y puede ser manipulado según procedimientos habituales de laboratorio sin 
necesidad de un especial cuidado. No obstante, también presenta ciertos 
inconvenientes ya que, en general, la generación de los derivados fenilados 
es más lenta que la de las correspondientes especies etiladas y, además, el 
rendimiento de la reacción de fenilación suele ser inferior al de la reacción de 
etilación.  
 
5.1.4 SEPARACIÓN DE LAS ESPECIES DE MERCURIO  
La separación de los compuestos de mercurio puede llevarse a cabo 
por procedimientos cromatográficos y no cromatográficos aunque, por lo 
general, son más poderosas las separaciones cromatográficas. Por este 
motivo, estas últimas son las técnicas más usuales en el campo de la 
especiación de mercurio aunque, no obstante, existen algunas 
aproximaciones no cromatográficas simples que pueden ser utilizadas para 
separar adecuadamente diferentes especies en una muestra dada (5). 
 
5.1.4.1 Separaciones no cromatográficas 
Dentro de las separaciones no cromatográficas destaca la electroforesis 
capilar (CE), aunque esta técnica está mucho menos extendida en el campo 
de la especiación que las técnicas cromatográficas. La electroforesis capilar se 
caracteriza por el uso de capilares de diámetros internos muy pequeños. Esto 
le confiere una elevada eficiencia de separación debido a la elevada 
movilidad electroforética de las especies cargadas pero, sin embargo, limita 
su sensibilidad aún realizando un acoplamiento con un detector altamente 
sensible (182). El empleo de la electroforesis capilar como técnica de 
separación suele ir asociada a procesos de preconcentración previos (183) o 





Otras posibles separaciones no cromatográficas ya han sido descritas 
anteriormente como métodos para la extracción y/o preconcentración de las 
especies de mercurio. Así pues, la separación del monometilmercurio puede 
llevarse a cabo, por ejemplo, por métodos de extracción como el propuesto 
por Westöo o por destilación e igualmente por preconcentración utilizando 
adsorbentes como SCF o resinas de ditiocarbamato, ya que estos medios 
retendrían el CH3Hg+ pero no el Hg2+.  
No obstante, también han sido propuestos otros métodos de 
separación no cromatográficos como la utilización de microorganismos como 
la levadura Saccharomices cerevisiae (186) o algunos procedimientos de 
reducción diferencial que se basan en el hecho de que el Hg2+ puede ser 
reducido directamente a Hg0 con SnCl2 mientras que el CH3Hg+ no se 
reduciría en esas condiciones. Para poder reducir el CH3Hg+ sería entonces 
necesario combinar el SnCl2 con CdCl2 siguiendo el procedimiento descrito 
por Magos (187). 
 
5.1.4.2 Separaciones cromatográficas 
A pesar de que existen técnicas no cromatográficas capaces de permitir 
la separación de las diferentes especies contenidas en una muestra, la técnica 
que ofrece mejores resultados dentro del campo de la especiación consiste en 
el acoplamiento de una separación cromatográfica con un detector atómico 
sensible. Dentro de las separaciones cromatográficas podemos hacer una 
distinción entre la cromatografía de gases (GC) y la cromatografía líquida de 
alta resolución (HPLC): 
 
 Cromatografía de gases (GC) 
Es la técnica cromatográfica más utilizada de cuantas se aplican a la 
especiación de mercurio debido a su alto poder de resolución, fácil manejo y 
facilidad de acoplamiento a un gran número de detectores. La separación de 





son especies cargadas, no volátiles y térmicamente inestables, todo lo cual se 
resuelve, como se indicó anteriormente, al realizar una etapa previa de 
derivatización. Sin embargo, la cromatografía de gases presenta la ventaja de 
que la sensibilidad es bastante alta ya que la transferencia cuantitativa de 
analitos de la columna cromatográfica al detector sin necesidad de 
nebulización incrementa considerablemente los límites de detección.  
Existen dos tipos de columnas cromatográficas: las capilares y las 
empaquetadas. Inicialmente se empleaban columnas empaquetadas que 
presentaban diversos problemas como la aparición de grandes colas en los 
picos cromatográficos, una pobre eficiencia de la columna y áreas de picos 
reducidas (188). Por ello, para tratar de superar estos inconvenientes se ha 
pasado a utilizar columnas capilares que requieren un volumen de muestra 
mucho más pequeño lo que proporciona una buena resolución y una 
separación eficaz, aunque la sensibilidad se ve algo resentida. 
 
 Cromatografía líquida de alta resolución (HPLC) 
La cromatografía líquida es la técnica más apropiada para la 
separación de especies polares por lo que es una buena alternativa a la 
cromatografía de gases en la especiación de mercurio orgánico e inorgánico. 
Esta técnica presenta la ventaja de que no requiere la etapa previa de 
derivatización lo que permite conseguir una mejor separación de las especies 
de mercurio en muestras medioambientales complejas con un tratamiento de 
la muestra más sencillo (129). Además, su versatilidad hace que el 
acoplamiento a sistemas CV-AAS o CV-AFS sea muy fácil. Sin embargo, tiene 
el inconveniente de que su sensibilidad es mucho menor (al acoplarse a la 
detección por AAS se podría llegar a límites de detección de hasta 1 μg L-1, 
muy altos para el campo de la especiación) (5). Esto es debido sobre todo a 
los blancos como consecuencia de los grandes volúmenes de disolventes 
orgánicos empleados y al efecto de dilución correspondiente. 
La mayor parte de las aplicaciones que utilizan la técnica de HPLC se 





estacionaria se encuentra fijada en una base de sílice (189). Con el fin de 
mejorar la separación cromatográfica y/o evitar la adsorción de las especies 
de mercurio en la fase estacionaria, en ocasiones se emplean agentes 
complejantes como la cisteína, el β-mercaptoetanol o agentes formadores de 
pares iónicos (5, 189). 
 
5.1.5 DETECCIÓN DE LAS ESPECIES DE MERCURIO  
Los requerimientos analíticos de selectividad y sensibilidad para una 
especiación fidedigna de metales tóxicos presentes en el medio ambiente en 
niveles de trazas y ultratrazas son extremadamente altos. Por este motivo, los 
detectores utilizados en este tipo de determinaciones deben poseer tanto una 
sensibilidad como una selectividad excepcional para el elemento que se 
quiere especiar. Así pues, la opción más empleada consiste en el 
acoplamiento de un detector atómico “on-line” con la columna 
cromatográfica (GC o HPLC) a través de la interfase adecuada. 
Las características deseables en un detector para ser utilizado en una 
técnica de separación híbrida para la especiación de metales traza son las que 
se enumeran a continuación (5): 
- Alta sensibilidad 
- Alta especificidad 
- Capacidad para trabajar con gases (para GC) 
- Capacidad para trabajar con líquidos (para HPLC) 
- Operación continua “on-line” con la columna de separación 
- Información en tiempo real 
- Amplio rango dinámico lineal 






En el pasado, uno de los detectores más utilizados para en el análisis 
de mercurio, fue el de captura electrónica (ECD) (128, 143, 190), que todavía 
es incluido en la configuración experimental de algunos trabajos (191). Sin 
embargo, actualmente destacan otros detectores elemento-específicos como: 
espectrometría de absorción atómica (AAS), espectrometría de fluorescencia 
atómica (AFS), espectrometría de emisión atómica (AES) y el plasma 
acoplado inductivamente con espectrometría de masas (ICP-MS). No 
obstante, la especiación de compuestos de mercurio se basa en el 
acoplamiento de estos detectores con una de las técnicas de separación 
anteriormente comentadas.  
Algunos ejemplos de los acoplamientos o sistemas híbridos más 
utilizados para la separación y determinación de las especies de mercurio son 
los siguientes:  
 CE-ICP-MS: Para acoplar con éxito la electroforesis capilar con el ICP-
MS debe ser introducida una corriente reguladora adicional con el fin 
de obtener un aerosol estable desde el nebulizador. No obstante, 
debido al pequeño volumen de muestra inyectado los límites de 
detección de esta técnica son relativamente altos lo que hace que aún 
se deba mejorar para su uso en los análisis de especiación de metales 
a niveles de ultratrazas (192). 
 
 HPLC-(CV)-AAS: En este caso la columna se acopla al detector 
mediante un método de derivatización on-line de las especies 
separadas. Así, mediante la generación del vapor frío (CV-AAS) se 
disminuyen los límites de detección y se facilita la detección de las 
especies de mercurio (193-195). 
 
 HPLC-(CV)-AFS: Al igual que en la técnica anterior el acoplamiento 
de la columna y el detector se realiza mediante una derivatización 







 HPLC-(CV)-ICP-MS: El acoplamiento entre el HPLC y el ICP-MS es 
mucho más simple que el necesario para acoplar este detector a un 
GC ya que no se precisa de una interfase tan compleja. Sin embargo, 
uno de los inconvenientes existentes es que las fases móviles 
utilizadas suelen contener cantidades considerables (5-100 %) de 
metanol o acetonitrilo lo que puede derivar en ciertas interferencias 
(201, 202). Esta técnica híbrida también puede emplear el método de 
la generación de vapor frío como forma de introducción de la 
muestra (203, 204), de ahí su modalidad HPLC-CV-ICP-MS. 
 
 GC-AAS: El acoplamiento entre el GC y el detector se puede llevar a 
cabo con una etapa previa de derivatización (vapor frío) (205) o 
mediante un pirolizador (206). Este acoplamiento en ambas 
modalidades (GC-CV-AAS y GC-pyro-AAS) presenta el inconveniente 
de no alcanzar límites de detección suficientemente bajos y por ello 
se ha sustituido actualmente por detectores más sensibles. 
 
 GC-AES: La espectroscopia de emisión atómica acoplada a un 
cromatógrafo de gases se ha utilizado ampliamente para la detección 
de organomercuriales desde hace años. Actualmente el plasma 
inducido por microondas (MIP-AES) se ha convertido en uno de los 
detectores específicos más populares para mercurio ya que acoplado 
a la GC proporciona una excelente sensibilidad y un alto grado de 
selectividad gracias a su intensa emisión y baja señal de fondo. En la 
mayoría de los casos, la muestra se introduce previa derivatización de 
los analitos (142, 158, 207, 208), por lo que es posible eliminar los 
problemas ocasionados en la separación de los haluros de mercurio. 
No obstante, el GC-MIP-AES también se ha empleado con el sistema 








 GC-AFS: La fluorescencia atómica es una de las técnicas de 
determinación de mercurio más sensibles y selectivas que existe en la 
actualidad. Al igual que ocurría con la espectroscopia de absorción 
atómica, su acoplamiento a la cromatografía de gases puede llevarse 
a cabo mediante un método de derivatización on-line de las especies 
(vapor frío) (168) o mediante un pirolizador (174). En cuanto a la 
introducción de la muestra en el cromatógrafo, existen tanto 
métodos donde se emplea la derivatización previa (151, 210), como 
la inyección directa de la fase orgánica resultante de la extracción 
(188). 
 
 GC-ICP-MS: La introducción del plasma acoplado inductivamente 
como fuente de iones para la espectrometría de masas supuso una 
importante innovación dentro de los detectores de metales traza 
debido a su especificidad, alta sensibilidad y carácter multielemental. 
La unión de este detector con un cromatógrafo de gases requiere de 
una interfase adecuada. Además de sus buenas prestaciones, esta 
técnica acoplada permite obtener información sobre las posibles 
transformaciones de las especies de mercurio durante los procesos de 
pretratamiento de la muestra mediante la medida de relaciones 
isotópicas (142, 154, 211).  
 
Los límites de detección alcanzados por cada una de estas técnicas 
híbridas utilizadas en la especiación de mercurio aparecen indicados en la 
tabla 1.3. Como puede observarse en dicha tabla, de entre las distintas 
posibilidades de detección, los detectores más sensibles y selectivos para este 















LÍMITES DE DETECCIÓN 
(Intervalo) 
GC (CV)-AAS 5-167 pg 
HPLC (CV)-AAS 4-16 μg L-1 
GC ETAAS 0,04 ng 
GC (CV)-AFS 0,01-6 ng L-1; 0,6-1,3 pg 
HPLC (CV)-AFS 0,015-0,1 μg 
GC MIP-AES 0,04-10 ng L-1 
HPLC (CV)-MIP-AES 0,35 ng mL-1 
GC ICP-AES 0,6 ng L-1; 3,0 pg 
HPLC ICP-AES 0,1 ng mL-1 
GC ICP-MS 0,12-1 pg 
HPLC ICP-MS 16-400 ng L-1 
 
 
6.- JUSTIFICACIÓN Y PLANTEAMIENTO DEL ESTUDIO 
 
Teniendo en cuenta la diferente toxicidad y las posibilidades de 
transformación en el medio ambiente, es evidente que la determinación de 
contenidos de mercurio total no proporciona una información suficiente por 
lo que se hace necesaria la especiación en niveles de concentración del orden 
de ultratrazas. Estas circunstancias constituyen un reto para la química 
analítica ya que es necesario diferenciar entre esos derivados del mercurio 
que, por otra parte, se encuentran en concentraciones extremadamente bajas 





La química analítica actual se sirve fundamentalmente de métodos 
que acoplan una técnica de separación generalmente cromatográfica con 
elevado poder de resolución y un detector muy sensible. Así según lo 
descrito anteriormente, un posible acoplamiento instrumental que parece 
interesante para llevar a cabo la especiación de mercurio consiste en el 
acoplamiento de un cromatógrafo de gases utilizando una columna capilar 
con un detector de fluorescencia atómica vía pirólisis térmica. Esta 
aproximación, a pesar de ser mucho más económica que el ICP-MS, no ha 
sido muy explotada hasta el momento de ahí que sea de especial interés 
incidir en su desarrollo. 
 No obstante, el verdadero problema analítico, sin resolver aún 
completamente, se encuentra en las etapas previas a la separación 
cromatográfica y obtención de la señal analítica. Para el análisis de muestras 
sólidas (suelos, sedimentos y muestras biológicas de origen animal y vegetal) 
es necesaria una etapa previa de extracción de la matriz que va a ser 
particularmente crítica cuando se trata de mantener la distribución de 
especies en las muestras reales. En los últimos años, se ha generado una cierta 
controversia acerca de la posibilidad de que algunos de los sistemas 
actualmente utilizados para la separación de las especies orgánicas 
(principalmente destilación) estuvieran produciendo una alteración de los 
resultados, ya que podría estarse formando metilmercurio a partir del 
mercurio inorgánico presente en las muestras. Todo ello hace necesario 
incidir en las etapas de pretratamiento de la muestra ya que es importante 
lograr una extracción de las diferentes especies de su matriz sin que ocurra 
una alteración de las mismas y consiguiendo límites de detección adecuados. 
Por último, es conveniente validar la nueva metodología analítica 
desarrollada para lo que se utilizarán materiales de referencia certificados de 
interés medioambiental. Esto va a permitir conocer la exactitud y precisión 
de los métodos analíticos así como establecer su posible campo de aplicación 
y sus limitaciones.  
A pesar de que el mercurio es, probablemente, una de las sustancias 





abiertas respecto al ciclo y transporte del mercurio en el medio ambiente. 
Así, su estudio en lugares con una exposición prolongada, como es el caso de 
la Comarca de Almadén, constituye una oportunidad única. Dicha comarca 
es conocida a escala mundial por los yacimientos de cinabrio que se 
encuentran en la zona. Por tanto, las operaciones mineras de Almadén han 
generado el caso más antiguo y relevante de emisión de mercurio al medio 
ambiente del mundo. Debido a que los efluentes son dispersados a los 
ecosistemas acuáticos y terrestres, tanto la flora y fauna como la población 
de la región van a estar expuestos a niveles elevados de mercurio, aunque no 
se conoce bien ni la extensión ni los efectos de dicha contaminación por 
mercurio. 
Así pues, teniendo en cuenta la importancia de la Comarca de 
Almadén en lo que a las emisiones de mercurio al medio ambiente se refiere, 
se consideró interesante realizar aplicaciones de los métodos de especiación 
de mercurio desarrollados a muestras de dicha zona. De esta manera, los 
resultados obtenidos en cuanto a los niveles de mercurio en los distintos 
compartimentos acuáticos permitirían estudiar el comportamiento del 
mercurio en esta zona y comparar los resultados con los obtenidos en otros 
ecosistemas también expuestos a contaminación por este metal así como 
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 SISTEMA DE FLUORESCENCIA ATÓMICA 
 
Sistema de fluorescencia atómica Millenium Merlin modelo 10.025 
(P.S.Analytical Ltd.) que permite el análisis de mercurio en muestras acuosas. 
Este analizador de mercurio consta de: 
- Un generador de vapor frío de flujo continuo 
- Un separador gas-líquido 
- Un sistema para la eliminación de humedad mediante el uso de una 
membrana higroscópica (membrana Perma-Pure) 
- Un espectrómetro de fluorescencia atómica 
- Una tarjeta de interfase (que permite la adquisición de los datos) 
- Un ordenador que controla todo el equipo mediante el software 
Avalon suministrado por P.S.Analytical 
- Gas portador: Argón de calidad C-50 
 
CROMATÓGRAFO DE GASES (ACOPLAMIENTO GC-pyro-AFS) 
Cromatógrafo de gases Varian modelo 3900 GC, provisto de:  
- Bloque inyector CP-1177 de Varian, que permite división de flujo 
(split/splitless) y un control de flujo electrónico 
- Inyector automático modelo CP-8410 de Varian  
- Columna capilar de J&W Scientific (Agilent Technologies) de 
dimensiones 15 m de longitud, 0,25 mm de diámetro interno (tipo 
“narrowbore”) y una fase estacionaria DB-5 (95 % 
dimetilpolisiloxano,  5 % fenilmetilsilicona) de 0,25 μm de espesor. 





- Gas portador: Helio de calidad C-50 
- Detector de llama (FID), que requiere para su funcionamiento de dos 
gases: hidrógeno (suministrado por un generador de hidrógeno 
Alphagaz H2 Flo de Air Liquide) y aire sintético de calidad C-45 
- Software SAMS (Speciation Application Millenium Systems) de 
P.S.Analytical para la adquisición de la señal analítica al utilizar como 
detector el de fluorescencia atómica. 
 
SISTEMA DE PIRÓLISIS TÉRMICA 
Pirolizador diseñado y fabricado por Microbeam S.A. (España) que 
consta de un tubo de cuarzo introducido en una cámara de calentamiento 
controlada por un regulador de temperatura (regulador TH-7) que puede 
alcanzar temperaturas de hasta 1000 ºC. Asimismo dispone de un rotámetro 
para controlar el caudal de gas (argón de calidad C-50). 
 
SISTEMA ACOPLADO GC-ICP-MS 
Sistema formado por un cromatógrafo de gases Focus GC de Thermo 
Finnigan, equipado con un inyector automático y una columna capilar  
MXT-1 (100 % de dimetilsiloxano) con unas dimensiones de 30 m x 0,53 
mm de diámetro interno x 1,0 μm de relleno, que está conectado a un 
espectrómetro de masas con plasma acoplado inductivamente X7 series de 
Thermo Electron Corporation (GC-ICP-MS). La conexión se realiza por 
medio de una interfase comercial suministrada por la compañía que consta 
de una línea de transferencia (capilar de silcosteel) que se inserta 
directamente en una antorcha especialmente diseñada para este propósito.  
 
ESPECTROFOTÓMETRO DE ABSORCIÓN ATÓMICA 
Espectrofotómetro de absorción-emisión atómica de Varian modelo 
SpectrAA 50 con atomización por llama aire-acetileno, lámparas de cátodo 




hueco monoelemento y lámpara de deuterio como corrector de fondo, 
controlado por ordenador. El aire, suministrado por un compresor, es 
purificado y secado a través de un filtro apropiado que elimina el aceite, 
agua y otras sustancias extrañas. El acetileno es de calidad comercial estándar. 
FOTÓMETRO DE ABSORCIÓN MOLECULAR UV-VISIBLE 
Fotómetro ultravioleta-visible de Spectronic 20 D+ de un solo haz y 
lectura digital. Posee un filtro selectivo de la longitud de onda y un tubo 
fotomultiplicador como detector. Se utilizan cubetas de vidrio de 1,0 cm de 
espesor.  
SISTEMA DE EXTRACCIÓN POR MICROONDAS 
Sistema de extracción por microondas en recipientes cerrados 
Milestone ETHOS PLUS cuya potencia máxima es de 1000 w y que mediante 
el software Easywave (suministrado por el fabricante) permite realizar un 
control de presión y temperatura.  
LIOFILIZADOR 
Liofilizador Kinetics Flexi-dry modelo FD-1-84 D de FTS Systems, 
equipado con una bomba de vacío Telstar tipo 2P-3.  
ANALIZADOR DE CARBONO Y NITRÓGENO TOTAL 
Sistema analizador de carbono y nitrógeno total, modelo micro N/C 
de Analytic Jena. 
ANALIZADOR DE PARTÍCULAS 
Sistema analizador de partículas Coulter LS de Beckman Series 
Instrument, que permite medir el tamaño de distribución de las partículas de 






- Potenciómetro digital Crison, modelo 2001, provisto de un electrodo 
combinado de vidrio y calomelanos saturado, que proporciona 
medidas con una sensibilidad de ± 0,01 unidades de pH. En algunas 
de las medidas de pH realizadas, el electrodo del potenciómetro será 
reemplazado por un electrodo de semipila de pH modelo 422 Inlab 
de Mettler Toledo. 
- Potenciómetro portátil modelo 704 pH de Metrohm provisto de un 
electrodo combinado de vidrio-Ag/AgCl y una sonda de 
temperatura. 
CONDUCTIVÍMETROS 
- Conductivímetro de laboratorio microCM 2200 de Crison, equipado 
con una célula de vidrio y platino (K=1) y un compensador 
automático de temperatura.  
- Conductivímetro portátil de campo de Aqualytic. 
 
BALANZAS 
- Balanza analítica Sartorius modelo LA 230S con una precisión de ± 1 
mg. 
- Granatario Sartorius modelo TE 601 con una precisión de ± 0,1 g. 
 
CABINA DE FLUJO LAMINAR (CLASE 100) 
Cabina de flujo laminar modelo LN 120 de Nüve equipada con una 
lámpara ultravioleta. Dispone de dos filtros: un pre-filtro que permite 
eliminar las partículas mayores de 0,5 μm y el filtro de alta eficacia para 
partículas mayores de 0,3 μm.  





Unidad evaporadora Reacti-Vap modelo 18780 de Pierce acoplada a 
un módulo calefactor Reacti-Therm modelo 18790 de Pierce que permite 
concentrar nueve disoluciones no acuosas simultáneamente a través de una 
corriente de nitrógeno. La evaporación por medio de la corriente puede 
combinarse con un calentamiento regulado de las soluciones hasta una 
temperatura de 150 ºC. 
BAÑO DE ULTRASONIDOS 
Baño de ultrasonidos modelo 3000513 de Selecta con regulador de 
tiempo de hasta 15 minutos. 
CENTRÍFUGA       
Centrífuga de motor de inducción de alta frecuencia de 9500 g 
(12.000 r.p.m.) modelo Centronic BL de Selecta en la que se pueden 
programar las variables de centrifugación. Dispone de un rotor modelo 
7001443 que permite la introducción de 6 tubos cónicos de polietileno de 
50 mL. 
SISTEMA DE PURIFICACIÓN DE AGUA 
Sistema de purificación de agua consistente en el acoplamiento de los 
equipos Purelab Option-R7/Purelab Ultra de ELGA (Vivendi Water Systems) 
que suministran agua purificada (resistividad 15,0 ΜΩ cm) y agua ultra pura 
(resistividad 18,2 ΜΩ cm). 
AGITADOR DE TUBOS 
Agitador vibrador de tubos o viales modelo 681 de Nahita. 
PLACA CALEFACTORA 






Horno mufla Heron 12-PR/200 serie 8B, que puede trabajar hasta 
una temperatura de 1200 ºC. 
ESTUFA 
Estufa de convección natural para desecación y esterilización con 
termóstato de seguridad modelo Conterm 80 L de Selecta, que puede 
trabajar en el intervalo entre temperatura ambiente y 200 ºC. 
 
2.- LIMPIEZA DEL MATERIAL 
 
La contaminación y las posibles pérdidas de analito son cuestiones 
críticas en la determinación de mercurio, ya que ésta se realiza siempre a 
niveles muy bajos de concentración debido a que su toxicidad se manifiesta 
incluso a dichas concentraciones. Entre las potenciales fuentes de 
contaminación se incluyen la limpieza inadecuada del material y aparatos de 
laboratorio y la contaminación general en el ambiente del laboratorio. Por 
ello, los análisis deben realizarse en un área limpia, diseñada para el manejo 
de muestras para análisis de elementos traza y todo el material de 
laboratorio que vaya a estar en contacto con la muestra debe limpiarse 
adecuadamente antes de su utilización. 
En nuestro caso, todo el material utilizado (vidrio y teflón) fue 
lavado cuidadosamente antes de ser empleado. En primer lugar, se utilizó 
una solución jabonosa y se enjuagó convenientemente con agua primero y 
después con agua purificada. A continuación, se sumergió en una solución de 
ácido nítrico para limpieza (disolución acuosa de HNO3 al 5 % v/v) durante 
al menos 24 horas. Posteriormente, el material se enjuagó abundantemente 
(al menos tres veces) con agua ultra pura doblemente desionizada por el 
equipo de purificación de agua. Por otro lado, el material empleado en la 




preparación de disoluciones con disolventes orgánicos (microjeringas, viales) 
fue lavado secuencialmente con tres disolventes: acetona, diclorometano y 
hexano y posteriormente se procedió a su secado. En ocasiones, también fue 
necesario recurrir al baño de ultrasonidos para limpiar cierto material de 
vidrio como algunos de los componentes internos del cromatógrafo (liner) 
utilizando para ello el correspondiente ácido o disolvente.  
Por su parte, el material empleado en la toma de muestras de agua 
fue lavado más escrupulosamente para evitar cualquier posible fuente de 
contaminación. Así, los recipientes de vidrio utilizados fueron lavados 
previamente con una solución jabonosa y enjuagados con agua desionizada 
pero a continuación fueron introducidos en sendos baños de HNO3 y HCl al 
10 % v/v estando sumergidos en cada uno de dichos baños durante al menos 
72 horas. Transcurrido ese tiempo los recipientes fueron bien enjuagados (al 
menos tres veces) con agua ultra pura doblemente desionizada y finalmente 
se secaron en el interior de una cabina de flujo laminar de clase 100. 
En cuanto a las conexiones del sistema FI-CV-AFS, éstas fueron 
limpiadas diariamente pasando por ellas ácido nítrico o ácido clorhídrico al  
1 % v/v, agua y por último aire para que quedaran perfectamente secas. 
Cuando se observaron en los análisis problemas de contaminación se recurrió 
también a hacer una limpieza utilizando una solución diluida de oro 
preparada a partir de un patrón 1025 μg mL-1 de oro en HCl al 5 % m/v 
para absorción atómica suministrado por Aldrich Chemical Company Inc. 
(Milwaukee, USA). 
 
3.- TOMA, TRATAMIENTO Y CONSERVACIÓN DE LAS 
MUESTRAS 
 
Las fuentes de error en la etapa de muestreo pueden ser importantes 
como consecuencia de las bajas concentraciones en las que se encuentra el 





igual que otras etapas del proceso analítico, conlleva la posibilidad de 
introducir errores sistemáticos y aleatorios en los resultados finales que 
pueden llegar a invalidar totalmente dicho proceso. Así pues, los errores 
sistemáticos deberían evitarse con una correcta planificación y ejecución de la 
toma de muestra, mientras que los errores aleatorios, inherentes a muestras 
heterogéneas y básicamente asociados a la falta de representatividad, deben 
minimizarse con una correcta estimación del tamaño y número de porciones 
tomadas del lote de muestra inicial. Por todo ello, la toma de muestra se ha 
de realizar evitando la contaminación de la muestra, preservando las formas 
y compuestos químicos y seleccionando un número o una masa de muestra 
relevante en función de la homogeneidad de la muestra y de la 
concentración de analito, para poder así evaluar el error asociado y poder 
controlar la calidad del proceso (1). 
Debido a la alta volatilidad del mercurio, existe el riesgo de que se 
produzcan reacciones de intercambio, es decir, de adsorción y desorción 
sobre las paredes de los recipientes de muestreo y de reacción. Por lo tanto, 
como el vapor de mercurio puede difundirse a través de diferentes materiales 
plásticos, este fenómeno ha de tenerse en consideración en la elección del 
material para el almacenamiento y procesado de las muestras. Así, se 
recomienda utilizar recipientes de vidrio borosilicatado, 
politetrafluoroetileno (PTFE), perfluoro etileno-propileno (FEP) o cuarzo (2).  
Además, en muchos casos es necesario añadir agentes conservantes 
para prevenir la degradación de las especies antes del análisis ya que durante 
el almacenamiento de la muestra se puede alterar la concentración y la 
forma original del analito no sólo como consecuencia de interacciones 
químicas entre especies o con el material del recipiente sino también por 
otros factores como la acción microbiana, la temperatura, el pH, la luz, etc. 
(3). Esto conlleva que la mayor parte de las muestras de origen biológico o 
medioambiental requieran el análisis inmediato o el almacenamiento a bajas 
temperaturas, con el fin de evitar la degradación de ciertas especies.  




Sin embargo, hay que tener en cuenta que algunos procesos llevados 
a cabo para mejorar la homogeneidad y el almacenamiento de las muestras 
como es el caso de la liofilización, pueden constituir un riesgo en muestras 
biológicas debido a la posibilidad de pérdidas de volátiles, así como a la 
degradación de proteínas asociadas a metales. 
 
3.1 MUESTRAS DE AGUA 
La toma de muestras de agua se realizó utilizando un dispositivo que 
permite abrir el frasco a un nivel determinado, siempre a una cierta distancia 
del fondo y de la superficie, evitando poner en suspensión los depósitos 
sedimentados. De cada punto de muestreo se tomaron dos muestras de agua 
en envases similares, una para los análisis de metales a la que se le añadió 
HCl ultrapuro concentrado como conservante (1 % v/v) y otra para el resto 
de las determinaciones que no fue acidificada. Los recipientes seleccionados 
para realizar la toma de muestra (botellas de vidrio color topacio) fueron 
previamente lavados según el procedimiento descrito anteriormente. No 
obstante, en el momento de la toma los recipientes fueron nuevamente 
enjuagados tres veces con el agua a analizar y después llenados.  
 Una vez en el laboratorio, se filtran unos 500 mL de la muestra de 
agua sin acidificar a través de una membrana de teflón tipo FH de Millipore 
de un diámetro de 47 mm y 0,45 μm de poro, previamente limpiada con 
ácido clorhídrico al 1 % y pesada, ya que se realizarán determinaciones tanto 
en la muestra filtrada como en el filtro. 
 Teniendo en cuenta que cuanto menor sea el tiempo que transcurre 
desde la toma de muestra hasta su análisis más fiable será el resultado, los 
análisis se realizarán en el menor tiempo posible conservando hasta entonces 
las muestras a 4 ºC. No obstante, ciertos parámetros como pH, 
conductividad y temperatura fueron medidos in situ en el momento de la 






3.2 MUESTRAS DE SEDIMENTOS 
 Las muestras de sedimentos fueron tomadas generalmente utilizando 
una pala de plástico, previamente lavada con ácido y enjuagada, procurando 
remover sólo la parte superficial del sedimento. Sin embargo, en aquellos 
puntos de muestreo más inaccesibles hubo que utilizar una draga para poder 
tomar las muestras (figura 2.1). Dicha draga consistió en un dispositivo de 
dos piezas metálicas unidas y estaba diseñada de forma que cuando era 
lanzada al fondo del río se abría y al subirla se cerraba recogiendo los 
primeros centímetros del suelo.  
 
 
Figura 2.1. Draga tipo Petersen utilizada para la toma de sedimentos 
   
 Una vez recogidas, las muestras se guardaron en frío en bolsas de 
cierre hermético convenientemente etiquetadas para su posterior transporte 
al laboratorio. 
 La preparación de las muestras de sedimentos para su análisis 
conllevó las siguientes operaciones:  
- Secado: Los análisis de suelos, excepto la determinación de 
monometilmercurio, se realizarán sobre “muestra secada al aire”. Por 
este motivo, el secado se llevó a cabo a temperatura ambiente para 
evitar transformaciones irreversibles tales como pérdidas de volátiles, 




que podrían tener lugar si éste fuera más drástico. Para ello, la 
muestra se extendió sobre una superficie no absorbente en una 
habitación ventilada y a temperatura ambiente. 
- Tamizado: Tras el secado al aire, se tomó la muestra y se separaron 
las piedras, se rompieron los agregados con un rodillo y finalmente 
se pasó a través de un tamiz de 2 mm ya que la mayor parte de las 
determinaciones se llevarán a cabo sobre la fracción fina (∅ < 2 
mm).  
- Molienda: Este proceso se realizó sobre una fracción de la tierra fina 
utilizando un mortero de ágata de bolas. Su finalidad es obtener una 
gran homogeneidad del material para aquellas determinaciones que 
precisen trabajar con cantidades muy pequeñas de muestra, tales 
como la materia orgánica total o análisis elemental.  
- Almacenado: La fracción de tierra fina una vez pulverizada se 
conservó en un recipiente cerrado y en un lugar fresco y seco.  
 
Para obtener alícuotas lo más representativas posibles, a la hora de 
realizar los análisis se obtuvieron submuestras de las originales mediante el 
procedimiento de cuarteo. 
En el caso de la porción de cada uno de los sedimentos destinada a la 
determinación de monometilmercurio, la etapa de secado fue sustituida por 
una de liofilización que consistió en el secado a vacío de las muestras a baja 
temperatura durante aproximadamente 8 horas. Las muestras a liofilizar 
fueron previamente tamizadas en húmedo a través de un tamiz de 2 mm. 
 
3.3 MUESTRAS DE BIVALVOS 
 Las muestras de bivalvos recogidas en uno de los puntos del embalse 





Unionidae (figura 2.2), según fueron identificadas por el Museo Nacional de 
Ciencias Naturales del Consejo Superior de Investigaciones de Madrid. 
 
 
Figura 2.2. Bivalvos de la especie Unio pictorum 
  
 Una vez recogidas las muestras, éstas fueron trasladadas al 
laboratorio en bolsas de polietileno etiquetadas, donde fueron almacenadas 
a -20 ºC. La preparación de las muestras de bivalvos para su análisis consistió 
en una etapa previa de descongelación y de limpieza de las conchas antes de 
ser abiertas, para eliminar cualquier contaminación extraña. Los cuerpos de 
los bivalvos fueron separados de las conchas y triturados. Posteriormente, 
dichas porciones fueron liofilizadas durante 8 horas. En algunos casos tras 
triturar la muestra liofilizada fue necesaria una nueva etapa de liofilización 
durante un período de 3-6 horas. Finalmente, las muestras fueron 
homogeneizadas hasta obtener un polvo y se guardaron en viales de vidrio a 
-20 ºC. 
 
3.4 MUESTRAS DE PECES 
 Las muestras de peces fueron tomadas en uno de los puntos de 
muestreo del río Valdeazogues mediante caña de pescar y son de dos 
especies diferentes: Lepomis gibbosus (percasol o pez sol) y Micropterus 
salmoides (black bass o perca americana) que pertenecen a la familia 
Centrarchidae (figura 2.3). 





Figura 2.3. Fotografías de un percasol (Lepomis gibbosus) y un black bass        
(Micropterus salmoides) 
 
 Una vez recogidas las muestras, éstas fueron trasladadas al 
laboratorio conservadas en frío en bolsas de polietileno etiquetadas, donde 
fueron almacenadas a -20 ºC. Una vez pesados y medidos, se procedió a 
extraer el músculo que era nuestro órgano de interés. Para ello los peces 
fueron diseccionados con bisturís de acero inoxidable y una vez extraído 
cuidadosamente el músculo éste fue triturado. A continuación dichas 
porciones fueron liofilizadas durante un tiempo tal que la muestra quedara 
libre de toda el agua. Finalmente, las muestras fueron homogeneizadas en un 
mortero hasta obtener un polvo y se conservaron en viales de vidrio a una 
temperatura de -20 ºC. 
 
4.- REACTIVOS Y ESTÁNDARES PARA ANÁLISIS DE MERCURIO 
 
Puesto que los reactivos y el agua pueden contener trazas de 
mercurio como impureza, para lograr una alta sensibilidad en los análisis 
todas las disoluciones acuosas fueron preparadas con agua ultra pura 
doblemente desionizada (resistividad 18,2 ΜΩ cm) y se utilizaron reactivos 
suprapuros o con un contenido especialmente bajo en mercurio. Por ello los 





analítica y con bajos contenidos en metales pesados (máximo 0,005 mg L-1 y 
0,001 mg L-1 de Hg respectivamente), suministrados por Merck (Darmstadt, 
Alemania). Asimismo, los disolventes orgánicos utilizados para la especiación 
también fueron de calidad analítica, siendo el isooctano, el diclorometano y 
el hexano suministrados por Merck (Darmstadt, Alemania), mientras que la 
acetona y el metanol fueron suministrados por PANREAC Química S.A. 
(Barcelona, España). 
A continuación se indican los reactivos y estándares que fueron 
necesarios para realizar cada una de las determinaciones de mercurio que van 
a desarrollarse en la parte experimental: 
 
DETERMINACIÓN DE CONTENIDOS TOTALES DE MERCURIO 
 
 Cloruro estannoso 2 % m/v: Disolver 10 g de cloruro de estaño 
dihidratado con 50 mL de ácido clorhídrico concentrado (37 %) y llevar 
hasta 500 mL con agua desionizada. Para eliminar las posibles trazas de 
mercurio, burbujear la disolución con argón durante 15 minutos a un 
caudal de 2 litros por minuto. (Debe prepararse diariamente). 
 
 Bromato de potasio 0,033 M: Disolver 1,39 g de bromato de potasio 
(previamente purificado por calefacción en un horno mufla a 250 ºC) en 
250 mL de agua. (Esta disolución ha de ser preparada semanalmente). 
 
 Bromuro de potasio 0,2 M: Disolver 5,95 g de bromuro de potasio 
(previamente purificado por calentamiento en un horno mufla a 300 ºC) 
en 250 mL de agua. (Debe prepararse mensualmente). 
 
 Reactivo de bromuro de potasio - bromato de potasio: Mezclar 
volúmenes iguales de las disoluciones de bromato de potasio 0,033 M y 
bromuro de potasio 0,2 M. (Esta mezcla debe ser preparada 
diariamente). 
  




 Solución madre de 1000 mg L-1 de mercurio: Disolver 0,1354 g de HgCl2 
en 20 mL de agua. Añadir 5 mL de ácido nítrico concentrado y diluir 
hasta 100 mL con agua desionizada. (Esta sal no debe secarse para 
aumentar su pureza ya que es altamente tóxica). 
 
 Solución intermedia de 10 mg L-1 de mercurio: Diluir 5 mL de la 
disolución madre anterior de 1000 mg L-1 de mercurio en 
aproximadamente 100 mL de agua. Añadir 10 mL del reactivo mezcla de 
KBrO3/KBr y 75 mL de HCl 33 % v/v. Llevar hasta 500 mL con agua 
desionizada. (Ha de ser preparada semanalmente). 
 
 Cloruro de hidroxilamina 12 % m/v: Disolver 12 g de cloruro de 
hidroxilamina de alta pureza en aproximadamente 80 mL de agua y 
enrasar a continuación hasta 100 mL con agua desionizada. (Esta 
disolución debe ser preparada semanalmente). 
 
ESPECIACIÓN DE COMPUESTOS DE MERCURIO 
 Hidróxido de tetrametilamonio 25 % m/m en metanol: disolución 
suministrada por Sigma Aldrich Chemie (Steinheim, Alemania). 
 
 Tampón ácido acético/acetato sódico 0,1 M (pH=3,9): Disolver 3,4 g de 
acetato sódico trihidratado en unos 225 mL de agua desionizada. Ajustar 
el pH de la disolución anterior añadiendo ácido acético glacial hasta que 
sea aproximadamente de 3,9. Enrasar hasta 250 mL con agua 
desionizada. 
 
 Tetraetilborato de sodio 0,3 % m/v: Pesar 0,18 g de tetraetilborato de 
sodio en una atmósfera inerte de argón o nitrógeno. Disolver con 50 mL 
de agua desionizada. 
  
 Ácido nítrico 6 M: Diluir 10,5 mL de ácido nítrico concentrado (65 %) 





 Solución madre de 1000 mg L-1 de CH3Hg+: Pesar 0,0233 g de CH3HgCl 
y añadir 20 mL de metanol medidos exactamente para disolver la sal. 
(Preparar con precaución debido a la toxicidad de la sal tomando todas 
las medidas de seguridad necesarias: uso de guantes, mascarilla, etc.)  
 
 Solución intermedia de 10 mg L-1 de CH3Hg+: Tomar 200 μL de la 
disolución madre anterior de 1000 mg L-1 de CH3Hg+ y añadir 1 mL de 
ácido nítrico 6 M. Llevar a un volumen de 20 mL añadiendo agua 
desionizada. 
 
 Solución intermedia de 100 μg L-1 de CH3Hg+: Tomar 200 μL de la 
disolución intermedia anterior de 10 mg L-1 de CH3Hg+ y añadir 1 mL de 
ácido nítrico 6 M. Llevar a un volumen de 20 mL añadiendo agua 
desionizada  
 
 Solución intermedia de 100 μg L-1 de Hg2+: Diluir 2,5 μL de la disolución 
de 1000 mg L-1 de Hg2+ con agua en un matraz aforado de 25 mL. 
(Preparar semanalmente). 
 
 Solución madre de 1000 mg L-1 de (C6H5)2Hg: Pesar 0,0013 g de 
(C6H5)2Hg y añadir 1 mL del correspondiente disolvente orgánico 
(isooctano, hexano, diclorometano). (Preparar con mucha precaución 








Atendiendo a la bibliografía consultada (4-7), se seleccionaron los 
métodos de análisis que se desarrollan a continuación para la determinación 
de ciertos parámetros en diferentes tipos de muestras medioambientales 
(aguas y sedimentos) tomadas tanto en el embalse de La Serena como en el 




río Valdeazogues a su paso por la comarca de Almadén. Cabe señalar que los 
parámetros analizados no pretenden ofrecer un análisis químico exhaustivo 
de estas muestras sino simplemente conocer algunas características de dichas 
muestras que pueden ayudar en la comprensión de los resultados que se 
deriven de los análisis de mercurio.  
 
5.1 AGUAS 
5.1.1 TEMPERATURA Y pH 
 
 A una temperatura dada la intensidad del carácter ácido o básico de 
una solución viene dada por la actividad del ion hidrógeno o pH. 
Procedimiento: 
Las medidas de temperatura y pH se realizaron in situ utilizando un 




 La conductividad se determinó por conductimetría directa, siendo 
una medida de la capacidad de una solución para transportar la corriente 
eléctrica. Esta capacidad depende de la presencia de iones y de su 
concentración total, de su movilidad, valencia y concentraciones relativas, así 
como de la temperatura de medición. 
 
Procedimiento: 
Las medidas de conductividad se tomaron in situ con un 
conductivímetro portátil de campo de Aqualytic previamente calibrado con 
la disolución patrón correspondiente de cloruro potásico. 
 
5.1.3 SÓLIDOS EN SUSPENSIÓN Y SÓLIDOS DISUELTOS 
 
 Los residuos de material que quedan en un recipiente después de la 
evaporación de una muestra líquida y su consecutivo secado en estufa a una 





dicha muestra. Estos sólidos totales incluyen los “sólidos en suspensión” o 
porción de sólidos totales retenida por un filtro y los “sólidos disueltos” o 
porción que atraviesa el filtro. 
 El tipo de soporte del filtro, el tamaño de poro, la porosidad, el área 
y el espesor del filtro, así como la naturaleza física y el tamaño de las 
partículas y la cantidad de material depositado en el filtro son los factores 
principales que afectan a la separación de los sólidos en suspensión y los 
disueltos. 
Procedimiento: 
Se filtran 100 mL de una muestra bien homogeneizada por un filtro 
de fibra de vidrio GF/C, que previamente ha sufrido un tratamiento de calor 
(1 hora a 110 ºC en la estufa). Conocido su peso y el residuo que queda 
retenido en el mismo se vuelve a secar durante 1 hora a 110 ºC. Después del 
secado se pesa de nuevo y el aumento de peso del filtro representa los 
sólidos totales en suspensión expresados como mg de sólidos en suspensión 
por litro de agua filtrada.  
 El volumen de agua filtrado se traspasa a una cápsula de evaporación 
de porcelana de 100 mL de capacidad y se evapora en una placa calefactora. 
La cápsula previamente debe haber sufrido el mismo tratamiento de calor 
que los filtros y haber sido pesada. Una vez evaporada toda la muestra, la 
cápsula se seca de nuevo durante 1 hora a 110 ºC en la estufa. Transcurrido 
ese tiempo se pesa la cápsula y la diferencia de peso representa los sólidos 
disueltos que se expresarán también en mg L-1. 
 
5.1.4 CARBONO ORGÁNICO TOTAL  
 
 El carbono orgánico de las aguas limpias y residuales corresponde a 
diversidad de compuestos orgánicos en varios estados de oxidación. Algunos 
de tales compuestos del carbono pueden ser sometidos a una oxidación 
posterior por procesos químicos o biológicos. Para determinar la cantidad de 
carbono orgánico, las moléculas orgánicas deben romperse en unidades de 




carbono simples y ser convertidas en una forma molecular sencilla que pueda 
medirse de forma cuantitativa. 
Procedimiento: 
Se determina directamente inyectando 1,5 mL de muestra en un 
analizador micro N/C de Analytic Jena a una temperatura de 680 ºC.  
 
5.1.5 NITRÓGENO ORGÁNICO  
 
 El nitrógeno orgánico se define funcionalmente como nitrógeno 
ligado orgánicamente en el estado de oxidación trinegativo. No incluye, por 
tanto, a todos los compuestos orgánicos del nitrógeno. No obstante, el 
nitrógeno orgánico incluye productos naturales, como proteínas y péptidos, 
ácidos nucleicos y urea y numerosos materiales orgánicos sintéticos. 
 
Procedimiento: 
Se determina de la misma forma que el carbono orgánico total, es 
decir, inyectando directamente 1,5 mL de muestra en el analizador micro 
N/C a una temperatura de 680 ºC.  
 
 
5.1.6 CLOROFILA a 
Un aspecto muy importante en el funcionamiento de los sistemas 
acuáticos es el relativo a su situación trófica puesto que un exceso de 
nutrientes puede ocasionar serios problemas en dichos ecosistemas. Por 
tanto, un desmesurado crecimiento de productores primarios puede llegar a 
ocasionar una importante variación en la concentración de oxígeno disuelto 
entre el día y la noche. Ésta es la razón por la que en los últimos años se 
viene realizando un control de la biomasa de productores primarios 
(básicamente algas), con objeto de conocer el verdadero estado trófico de 
los ríos y analizar los posibles problemas derivados. 
Procedimiento: 
 Se filtra una cantidad determinada de muestra (300 mL en dos filtros 





coloca el filtro sobre un papel secante y en la oscuridad durante 20 minutos. 
Con esto se pretende eliminar el agua y que ésta no diluya después el 
metanol y que la luz no degrade la clorofila. Transcurrido ese tiempo, se 
enrollan los filtros y se introduce en un tubo de centrífuga y se añaden 10 mL 
de metanol al 90 % con objeto de extraer la clorofila retenida en el filtro. 
Los tubos se tapan con parafina y se dejan en la oscuridad a 4 ºC. A las 24 
horas los tubos son centrifugados a 3000 r.p.m. (600 g) durante 15 minutos. 
Finalmente el extracto obtenido se mide en el espectrofotómetro a una 
longitud de onda de 665 nm, tomando como blanco metanol al 90 %. La 
concentración de clorofila a expresada en μg L-1 se calcula a través de la 
siguiente expresión: 
 
Clorofila a μg L-1 =
13,9 * volumen disuelto mL  * A




- A es la absorbancia medida a 665 nm 




5.1.7 HIERRO Y MANGANESO 
 Hierro 
 El hierro se puede encontrar en el agua bajo diferentes formas. En las 
condiciones habituales, es decir, para un pH comprendido entre 4,5 y 9, el 
hierro soluble está generalmente en estado ferroso. Si el medio es reductor, 
como ocurre en muchas aguas subterráneas, el hierro ferroso puede alcanzar 
cantidades elevadas. En ausencia de iones que formen complejos, el hierro 
férrico no es soluble de un modo significativo más que a pH inferiores a 4. 
Sin embargo, al exponerlo al aire o a agentes oxidantes, el hierro ferroso se 
oxida al estado férrico y puede hidrolizarse formando óxido férrico 
hidratado insoluble. Por todo ello, para obtener una correcta determinación 
del hierro total conviene tratar con ácido las muestras en el momento de la 




toma para disolver el hierro y evitar la adsorción o depósito sobre las 
paredes del recipiente de la muestra. 
 
 Manganeso 
El manganeso presente en el agua puede encontrarse con valencias 
diferentes (II, III y IV), en estado soluble, en suspensión o en forma de 
complejo; su solubilidad depende del pH, del oxígeno disuelto y de la 
presencia de agentes complejantes.  
El manganeso puede estar en una forma soluble en un agua neutra al 
principio de la toma de muestra, pero con el tiempo se oxida a un grado de 
oxidación más alto y precipita o llega a ser absorbido por las paredes del 
recipiente. Por este motivo, el manganeso se debería determinar 
inmediatamente después de la toma de muestra, pero cuando esto no sea 
posible, se puede determinar transcurrido un cierto tiempo si en el momento 
de la toma de muestra, ésta se acidifica con HNO3 hasta un pH < 2. 
Procedimiento: 
 Se analizaron por absorción atómica con llama aire-acetileno, 
mediante un espectrofotómetro de absorción-emisión atómica de Varian 
modelo SpectrAA 50, utilizando las lámparas correspondientes a cada 
elemento y seleccionando la longitud de onda de trabajo adecuada en cada 
caso, es decir, 248,3 y 279,5 nm para hierro y manganeso, respectivamente. 
Se prepara una disolución intermedia de 10 mg L-1 de hierro o 
manganeso a partir de la correspondiente disolución madre de 1000 mg L-1. 
Se construye una curva de calibrado multielemento entre 0 y 1 mg L-1 y se 




5.1.8 MONOMETILMERCURIO MEDIANTE GC-ICP-MS 
 
 Debido a los bajos contenidos de monometilmercurio presentes 
normalmente en las aguas, que se encuentran en el orden de los pg L-1, la 





cromatografía de gases-espectrometría de masas con plasma acoplado 
inductivamente (GC-ICP-MS). Además para realizar estos análisis es necesario 
preconcentrar al máximo los extractos antes de su inyección en el sistema. La 
preparación de las muestras se llevó a cabo siguiendo un protocolo 
optimizado para el análisis de aguas naturales con el mismo sistema           
GC-ICP-MS (8), en el que las muestras fueron derivatizadas usando 
tetrapropilborato de sodio (NaB(C3H7)4) por lo que el monometilmercurio 
fue detectado en forma del correspondiente derivado propilado. 
Procedimiento: 
 Se toman 100 mL de las muestras de agua sin filtrar y se ajusta el pH 
a 5,0 añadiendo 5 mL de tampón ácido acético/acetato sódico 0,1 M usando 
ácido clorhídrico y amoníaco concentrado, cuando fuera necesario. A 
continuación se adiciona 1 mL de isooctano y 0,5 mL de NaB(C3H7)4 al           
2,0 %. Se agita manualmente durante 5 minutos y se separan las fases 
consiguiendo así preconcentrar las muestras en un factor de 100 veces. 
Finalmente el extracto preconcentrado se inyecta en el sistema GC-ICP-MS y 
se analiza en las condiciones instrumentales indicadas en la tabla 2.1.  
Tabla 2.1. Condiciones instrumentales del acoplamiento GC-ICP-MS 
Cromatógrafo de gases  
Gas portador  He (25 mL min-1) 
Gas de refuerzo Ar (400 mL min-1) 
Volumen de inyección 2 μL en modo splitless 
Temperatura de inyección 250 ºC 
Programa de temperaturas 60 ºC hasta 250 ºC a 60 ºC min-1 
ICP-MS  
Potencia de Rf 1250 W 
Temperatura de la interfase 280 ºC 
Corrientes de argón 
Plasma: 15 L min-1 
Auxiliar: 0,9 L min-1 
Nebulizador: 0,45 L min-1 
Tiempo de integración 30 ms 







 El pH se determina por potenciometría directa mediante electrodo 
combinado de vidrio-Ag/AgCl. El pH medido es función de la dilución, entre 
otros factores. De entre las muchas relaciones suelo-agua se ha generalizado 
la 1:2,5.  
Procedimiento: 
 Se pesan en un vaso de precipitados 10 g de suelo secado al aire y 
tamizado a 2 mm y se añaden 25 mL de agua desionizada. Se agita durante 
10 minutos usando un agitador magnético y posteriormente se deja en 
reposo durante 30 minutos para que se equilibre la solución.  
 Se calibra el pH-metro, se agita la muestra preparada inmediatamente 
antes de la lectura y se introducen los electrodos tomando la lectura cuando 




 Se denomina conductividad eléctrica de un extracto de suelo a la 
aptitud de éste para transmitir la corriente eléctrica. La conductividad va a 
depender de la actividad y tipo de iones disueltos y de la temperatura a la 
que se realice la medida. Así pues, para medir la conductividad se compara la 
resistencia eléctrica de la muestra y de una valorada de cloruro potásico a la 
misma temperatura y se refiere el resultado a 25 ºC. 
Procedimiento: 
 Se pesan en un vaso de precipitados 10 g de suelo secado al aire y 
tamizado a 2 mm y se añaden 25 mL de agua desionizada. Se agita durante 5 
minutos usando un agitador magnético y posteriormente se deja en reposo 
durante 30 minutos para que se equilibre la solución.  
Se calibra el conductivímetro con la correspondiente disolución 





introduciendo la célula de conductividad en el líquido sobrenadante de la 
muestra. Además es necesario medir previamente la conductividad del agua 
desionizada utilizada para preparar la muestra ya que la conductividad 
correspondiente a la muestra viene dada por la diferencia entre las lecturas 
de la disolución del suelo y del agua: 
cmuestra = cdisolución suelo - cagua 
 
5.2.3 HUMEDAD A 105 ºC 
 El agua del suelo dejado al aire libre se equilibra con la humedad del 
ambiente, la muestra no libera toda su agua debido a fenómenos 
higroscópicos. Por tanto, para poder referir los resultados de todos los 
análisis a “peso de muestra seca” y disminuir así el error que podría suponer 
un distinto grado de humedad ambiente, se determina el porcentaje de 
humedad.  
Procedimiento: 
 Inicialmente se limpian las cápsulas de porcelana que se utilizan para 
esta determinación y las determinaciones 5.2.4 y 5.2.5. Para ello se secan a 
900 ºC en la mufla. Una vez deshidratadas, las cápsulas pasan al desecador, 
donde se dejan enfriar, y se pesan a temperatura ambiente (M1). A 
continuación, se introduce en la cápsula aproximadamente 1 g de muestra y 
se pesa exactamente el conjunto (M2). Dicha cápsula se deseca durante 1 hora 
en una estufa regulada a 105±5 ºC y transcurrido ese tiempo se pasa al 
desecador, donde se deja enfriar, y se pesa nuevamente la cápsula (M3). La 
diferencia entre las pesadas va a permitir calcular el porcentaje de humedad 
de la muestra: 
 








5.2.4 PÉRDIDAS A 500 ºC 
 La pérdida por ignición del sedimento a 500 ºC permite evaluar, de 
forma aproximada, el contenido en materia orgánica del mismo. 
Procedimiento: 
 La cápsula con la muestra desecada a 105 ºC se introduce en la mufla 
a 500 ºC durante 3 horas. Transcurrido ese tiempo, se deja enfriar en el 
desecador y posteriormente se pesa el conjunto cápsula – muestra. La 
diferencia de pesada proporcionará el peso debido al carbono orgánico y así 
se podrá calcular el correspondiente porcentaje considerando que: 
 
é   500 º  %   100 
 
Donde: 
- M1 es la masa en gramos de la muestra inicial de sedimento secado 
previamente a 105 ºC  
- M2 es la masa en gramos de la muestra calcinada a 500 ºC 
 
5.2.5 PÉRDIDAS A 900 ºC 
 La pérdida por calcinación a 900 ºC se puede relacionar con el 
contenido en carbonatos. 
Procedimiento: 
 Partiendo de la muestra calcinada a 500 ºC, se sigue el mismo 
procedimiento de calentamiento en mufla del apartado 5.2.4 pero a una 
temperatura de 900 ºC. Posteriormente se vuelve a pesar la cápsula con la 
muestra calcinada y se calcula el peso y el porcentaje en carbono inorgánico. 
 
5.2.6 DETERMINACIÓN DE LA TEXTURA 
 El suelo está constituido por partículas de muy diferente tamaño. Los 
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 Figura 2.5. Diagrama de clasificación de texturas según el USDA (9) 
 
Procedimiento: 
 Se toma una alícuota de la muestra previamente secada, pasada por 
un tamiz de 2 mm y homogeneizada cuidando de no romper los agregados 
para no alterar la distribución y se introduce en el sistema analizador de 
partículas Coulter LS de Beckman Series Instrument. Si los resultados de este 
análisis muestran un porcentaje muy alto de partículas mayores de 1 mm es 
conveniente analizar una nueva alícuota de la muestra pasada por un tamiz 
de 1 mm. Por tanto, se ha de pesar con exactitud la muestra antes y después 
de tamizar, lo que permite conocer el porcentaje de partículas mayores a 1 
mm. Seguidamente, la muestra tamizada se introduce en el sistema 
analizador de partículas para poder determinar la distribución de las 
partículas menores a 1 mm. La clasificación de partículas del suelo se realiza 























5.2.7 HIERRO Y MANGANESO 
 
 Para realizar la determinación del contenido en metales mediante 
absorción atómica es necesario realizar una etapa previa de ataque de la 
muestra sólida que puede ser por vía seca o por vía húmeda. La 
descomposición de los sedimentos se llevó a cabo mediante un proceso de 
digestión ácida por vía húmeda, utilizando extracción por microondas con 
recipientes cerrados. Las condiciones de extracción fueron las optimizadas al 
desarrollar el método de análisis para la determinación de mercurio total en 
sedimentos que se expondrán en la parte experimental. En los extractos 
resultantes se realizó la determinación de hierro y manganeso por absorción 
atómica. 
Procedimiento: 
1) Digestión de las muestras 
En el recipiente de teflón para la digestión ácida se pesan 0,5 g de 
muestra, previamente pasada por un tamiz de 2 mm y molida en un mortero 
de ágata de bolas (Ø < 200 μm). Se añaden 9 mL de ácido clorhídrico 37 % 
y 3 mL de ácido nítrico 65 %. Se tapa este recipiente, se introduce dentro de 
las piezas exteriores del digestor y se cierra a presión. El conjunto del reactor 
se sitúa en el plato giratorio del microondas y se calienta durante 5 minutos 
para alcanzar una temperatura de 200 ºC. A continuación se calienta otros 5 
minutos para alcanzar la temperatura máxima de la rampa de 220 ºC que se 
mantendrá durante 10 minutos y finalmente se dejan 15 minutos para su 
enfriamiento. Una vez enfriados los digestores se abren e inmediatamente se 
recogen los extractos en los correspondientes tubos para centrifugarlos y 
retirar así los residuos sólidos que quedaron tras la digestión. Se centrifuga a 
4000 r.p.m. (1000 g) durante 10 minutos, repitiendo el proceso una vez tras 
resuspender el residuo sólido. El sobrenadante obtenido se transfiere a un 
matraz de vidrio donde se enrasa con agua ultrapura a 50 mL. (Aunque 
generalmente se obtiene una disolución limpia, si la disolución apareciera 
turbia será necesario filtrar para evitar que se produzcan obstrucciones).  




2) Determinación por espectrofotometría de absorción atómica 
El contenido en hierro y manganeso se analizó por absorción atómica 
con llama aire-acetileno, mediante un espectrofotómetro de absorción-
emisión atómica de Varian modelo SpectrAA 50, al igual que para las 
muestras de agua. Se construye una curva de calibrado multielemento entre 0 
y 1 mg L-1 con el correspondiente contenido en ácido nítrico y clorhídrico 
(1:3) para igualar las condiciones de la muestra digerida. La intensidad de 
radiación absorbida por patrones y muestras se mide a la longitud de onda 
de trabajo correspondiente, 248,3 y 279,5 nm para hierro y manganeso, 
respectivamente. Finalmente, se calcula la concentración del metal en las 
muestras por referencia directa a la curva de calibrado.  
 
6.- MÉTODOS ESTADÍSTICOS 
 
 Todo estudio analítico debe sustentarse en un análisis estadístico que 
trate los datos para permitir su mejor comprensión. Las técnicas matemáticas 
que se han aplicado en la presente Memoria son mayoritariamente técnicas 
estadísticas elementales o básicas. No obstante, para la optimización de los 
métodos de análisis así como para la interpretación de resultados se 
utilizaron también otras herramientas estadísticas como son el diseño 
factorial de experimentos y los análisis de correlaciones y/o varianzas. 
 
6.1 ANÁLISIS ESTADÍSTICO ELEMENTAL 
 
El análisis estadístico elemental incluye una gran variedad de 
parámetros que van desde aquellos que tratan de evaluar la exactitud y la 
precisión de una determinación hasta los relacionados con los cálculos de 
rectas de regresión y límites de detección y cuantificación. De los utilizados 
en la presente Memoria, se va a hacer sólo una breve descripción puesto que 







6.1.1 PARÁMETROS ESTADÍSTICOS DESCRIPTIVOS CLÁSICOS  
- Media aritmética: es la suma de todas las medidas dividida por el 








- Desviación estándar (s): es la medida más utilizada de la variabilidad 





- Varianza (s2): es el cuadrado de la desviación estándar. 
 
 
- Coeficiente de variación (CV), también conocido como desviación 
estándar relativa, cuyas unidades se expresan en porcentaje y viene 
definido por: 
 
            % 100  
 
- Intervalo de confianza de la media: indica en qué intervalo podemos 
decir que está incluido el valor verdadero, para un grado de 












6.1.2 PROCEDIMIENTO ESTADÍSTICO PARA COMPARAR UNA MEDIA 
EXPERIMENTAL CON UN VALOR CONOCIDO 
Se ha utilizado para comparar los resultados obtenidos en nuestros 
análisis con aquellos dados en los materiales de referencia y así comprobar si 
existen diferencias estadísticamente significativas entre ambos a un nivel de 
significación dado, p. Estadísticamente se asume que el valor dado en el 
material de referencia es el valor real, μ. Cuando el número de muestras 
analizadas es n<30, se calcula un valor de t sustituyendo los resultados 





Si el valor de tcalculado (en valor absoluto) es menor que un cierto valor 
crítico, que es el valor de t tabulado para (n-1) grados de libertad y a un 
nivel de significación p, entonces se acepta la hipótesis nula. Esto es, se 
concluye que al nivel de significación escogido y con este tamaño muestral, 
no existen diferencias estadísticamente significativas entre el valor medio 
calculado y el valor verdadero, μ. 
 
6.1.3 RECTAS DE CALIBRACIÓN 
En las técnicas de análisis instrumental la concentración de una 
muestra no puede ser medida directamente, sino que es determinada a través 
de la medida de una cantidad física o señal, y. La condición para poder 
relacionar esta medida es que haya una relación empírica o teórica no 
ambigua entre ella y la concentración, x.  
Así, el modelo de mínimos cuadrados es un modelo matemático que 
permite ajustar los puntos experimentales a una regresión lineal minimizando 
las desviaciones en la dirección de la y (ordenada). Este modelo encuentra la 





                  
donde a y b serán las correspondientes estimaciones de los parámetros 
denominados ordenada en el origen y pendiente, respectivamente.  
En la práctica, para n pares de valores concretos (xi, yi) se daría la 
relación: 
                          ( i=1, 2,...n) 
donde los valores ei reciben el nombre de residuos y representan las 
diferencias entre los valores yi observados y los valores y predichos por el 
modelo. 
 Por tanto, en todo proceso de calibración se considera la existencia 
de errores ei en las respuestas yi. Por el contrario, se considera que las 
variables independientes utilizadas en el establecimiento del modelo, xi,  
están libres de error o éste es muy pequeño comparado con los residuos. Esta 
condición asume, por tanto, que los errores cometidos al preparar los 
patrones de calibración son significativamente más pequeños que los errores 
de medida. 
Al calcular las estimaciones a y b por mínimos cuadrados se minimiza 
la suma de los cuadrados de los residuos de manera que se haya la mejor 
línea recta al minimizar la influencia de los errores, ei: 
  ∑ ∑   
 
Mediante la derivación de esta expresión respecto a a y b e 
igualando a cero, se obtienen las expresiones de la pendiente y la ordenada 
en el origen presentadas a continuación:  
  
 b  
∑
∑
                                            
 




La recta de regresión calculada se utiliza para estimar la concentración 
de las muestras problema por interpolación. La precisión de la estimación 
depende del error de la medida de la muestra y del intervalo de confianza 
de la curva de calibración, lo cual está relacionado con la incertidumbre de 
las estimaciones a y b. A partir de las expresiones de la pendiente y la 
ordenada en el origen se pueden calcular sus desviaciones estándar, Sa y Sb, 
que vienen dadas por las expresiones siguientes: 
 








Donde Sy/x es la estimación de la desviación estándar de los errores de 
las respuestas o residuos: 





siendo  los valores de las respuestas calculadas de acuerdo con el modelo. 
Para estimar si los puntos experimentales se ajustan bien o no al 
modelo propuesto de línea recta, se calcula el coeficiente de correlación, r, a 
pesar de que éste es un concepto definido para los métodos de correlación. 
Este parámetro es independiente de las escalas de medida escogidas y viene 
dado por la ecuación:  
 





El coeficiente de correlación puede tomar valores entre -1 y +1. El 
máximo valor absoluto de correlación es uno y se encuentra cuando entre 
ambas variables existe una correlación perfecta. Aun cuando no existe 
correlación y la relación entre los datos es claramente de carácter no lineal, a 
el valor de r generará siempre un valor. Por este motivo es siempre necesario 





erróneamente una relación de carácter lineal. Este coeficiente es válido para 
evaluar la linealidad en métodos de regresión porque está relacionado con el 
coeficiente de regresión, que es la pendiente, a través de las desviaciones 
estándares de las variables. De todos modos, habitualmente se calcula el 
coeficiente de determinación, r2, en lugar del coeficiente de regresión, puesto 
que r2 en una recta de regresión tiene el significado de la parte de variación 
de y que es explicada por x. 
 
6.1.4. COMPARACIÓN DE LAS PENDIENTES DE RECTAS DE 
CALIBRADO 
Cuando tenemos dos pendientes empíricas, b1 y b2, y se trata de 
decidir si son iguales o no, existe un test estadístico que nos permite realizar 
esta comparación.  
 En primer lugar, se ha de aplicar el test de la F para evaluar si las 
varianzas de las dos pendientes son iguales calculando un valor de Fexperimental 
que viene dado por la siguiente expresión: 
             
                   
 
Además hay que calcular una varianza estimada conjunta de las 
pendientes de las dos rectas de calibrado, , , a través de la ecuación: 
 




Entonces, el valor experimental de F se compara con un valor teórico 
que es calculado para un número adecuado de grados de libertad ( 1 y 
1) a un nivel de confianza dado, a: 




• Si Fexperimental < Fteórico, entonces no hay una diferencia 
estadísticamente significativa entre las varianzas estimadas de los 
residuos de ambas líneas y el test se realiza comparando el valor de 
tcalculado con el valor de ttabulado con   4 grados de libertad al 
nivel de significación elegido, siendo tcalculado: 
 







⇒ Entonces si valor de tcalculado es menor que el de ttabulado se asume 
que no existen diferencias estadísticamente significativas entre las 
pendientes de ambos calibrados. 
 
• Si Fexperimental > Fteórico, entonces sí existe una diferencia 
estadísticamente significativa entre las varianzas estimadas de los 
residuos de ambas rectas por lo que el test se lleva a cabo calculando 
otro valor de t diferente (aproximación de Cochran): 
 
                   ⁄  
 
 
que se comparará con el siguiente valor teórico de t: 
           
 
donde t1 y t2 son los valores teóricos, obtenidos a partir de las tablas 
para un nivel de significación elegido y siendo n1-1 y n2-1 los grados 





⇒ Por tanto, si valor de tcalculado es menor que el de t se considera 
que no existen diferencias estadísticamente significativas entre las 
pendientes. 
 
6.1.5. LÍMITES DE DETECCIÓN Y CUANTIFICACIÓN 
En términos generales, el límite de detección (LD) de un analito se 
puede describir como aquella concentración que proporciona una señal en el 
instrumento significativamente diferente de la señal de un blanco analítico. 
Mientras que el límite de cuantificación (LC), también denominado límite de 
determinación, sería considerado como el límite inferior para medidas 
cuantitativas precisas. Debido a la ambigüedad de estas definiciones, éstas 
pueden ser interpretadas de diversas maneras lo que ha llevado a que existan 
diferentes métodos para calcular estos límites. 
Según la IUPAC puede considerarse que “el límite de detección es 
aquella concentración que se deriva de la medida más pequeña (yL) que 
puede ser detectada con una certeza razonable para un procedimiento 
analítico dado”. Así pues, la IUPAC describe el límite de detección en función 
de un nivel de certeza establecido por la expresión: 
                   
donde yB es el valor medio de la señal del blanco, sB es su desviación 
estándar y k es un factor numérico escogido según el nivel de confianza 
deseado (la IUPAC recomienda un valor de k=3). 
Si la señal del blanco analítico no difiere significativamente de la 
ordenada en el origen (a) de la recta de calibrado utilizada en la 
cuantificación, la expresión que define el límite de detección será la siguiente: 
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donde b es la pendiente. 




El límite de cuantificación se calcula en relación con el de detección 
considerando que:  





 Por tanto, según esta definición puede establecerse que el límite de 
detección es la concentración de analito que da una señal que es tres veces la 
desviación estándar del blanco (sB), mientras que el límite de cuantificación o 
determinación se define como la concentración de analito que da lugar a una 
señal que es diez veces la desviación estándar del blanco. 
Sin embargo, para ciertas técnicas de separación tales como la 
cromatografía o la electroforesis capilar, se han propuesto otros métodos 
para calcular los límites de detección y cuantificación en los que el cálculo se 
hace en relación con la fluctuación de la línea base. Evaluando el nivel del 
ruido de la línea base en una determinada zona del correspondiente 
cromatograma o electroferograma puede establecerse que el límite de 
detección es aquella concentración de compuesto que origina un pico con 
una altura que es tres veces la fluctuación de la línea base, mientras que el 
límite de cuantificación o determinación se vuelve a calcular como 10/3 el 
límite de detección por lo que correspondería a aquella concentración de 
compuesto cuya altura de pico equivale a diez veces la fluctuación de la línea 
base.  
 
6.2 CONTRASTE DE HIPÓTESIS: TESTS ESTADÍSTICOS 
Los tests estadísticos de hipótesis se utilizan para contrastar si los 
valores medios obtenidos para una serie de grupos de datos son realmente 
diferentes, es decir, si existe una causa subyacente que tiene algún sentido 
más allá de esos errores asociados con el uso de muestras o si dichas 





Los tests se basan en el cálculo de una distribución de muestras o de 
diferencias entre muestras. Éstas son distribuciones teóricas compuestas de 
todas las diferencias posibles entre medias del mismo tamaño que la muestra 
tomada, bajo la hipótesis nula de que no existen diferencias reales. La 
manera en que los tests generan esas distribuciones teóricas varía en cada 
caso y a veces implican complicadas fórmulas matemáticas (14). 
El nivel de significación (p) es la probabilidad límite que se elige para 
rechazar la hipótesis nula, es decir, establece el grado de diferencia entre 
muestras que se pretende aceptar sin plantearse que la diferencia es 
demasiado extrema y que no podría obtenerse si ambas muestras proceden 
de la misma población. 
La región de rechazo es la parte de la distribución de muestreo del 
test cuya probabilidad es menor o igual que el nivel de significación p. 
Para calcular la distribución de muestreo de algunos tests hay que 
hacer ciertos supuestos sobre los datos (15): 
1. Si los datos corresponden a una variable continua 
2. Si la variable sigue una distribución normal 
3. Si las varianzas de los subgrupos son similares u homogéneas 
4. Si los datos son independientes 
Cuando se cumplen todos esos supuestos, el test pertenece al grupo 
de los tests paramétricos que son muy potentes. Sin embargo, si los supuestos 
anteriores no se cumplen, los resultados que producen no serán fiables. 
Por su parte, hay otro tipo de tests que no requieren el cumplimiento 
de los supuestos 1 y 3, son los denominados tests no paramétricos, que son 
casi o igual de potentes que los tests paramétricos en las situaciones en las 
que los datos no cumplen los supuestos 1 y 3. Además, son más robustos, es 
decir, cuando muestran diferencias significativas, están mejor fundadas y 
requieren también tamaños de muestra menores. Por lo tanto, cuando el 
tamaño de muestra es bajo (< 10) será preferible aplicar un test no 
paramétrico (15). 




6.3 DISEÑOS EXPERIMENTALES 
La optimización de un procedimiento experimental consiste en “el 
proceso de búsqueda y localización del conjunto de valores de las variables 
independientes que producen el mejor resultado posible en nuestro proceso 
de síntesis, medición o determinación analítica” (11). Tradicionalmente se ha 
utilizado una aproximación lógica para realizar dicha optimización que, 
aunque es aparentemente fácil de ejecutar, presenta en realidad muchos 
inconvenientes. Por ello, hoy en día, es frecuente recurrir a diseños de 
experimentos para tratar de optimizar algunos procedimientos analíticos.  
 Dentro de los diseños experimentales se puede distinguir entre 
aquellos que emplean estrategias simultáneas o secuenciales. Los diseños 
simultáneos, conocidos generalmente como diseños factoriales, permiten 
encontrar simultáneamente la relación entre respuestas y factores 
construyendo un modelo matemático e investigando dicha relación por 
medio de métodos de superficie de respuesta. Por otro lado, los diseños 
secuenciales de optimización se basan en un diseño inicial de experimentos al 
que le siguen una secuencia de medidas en dirección ascendente o 
descendente, por lo que no se evalúa una respuesta cuantitativa entre los 
factores (16). 
 Los diseños factoriales consisten en variar todos los factores 
simultáneamente en un número limitado de niveles factoriales. Ofrecen una 
gran cantidad de información a partir de un número muy pequeño de 
experimentos por lo que son un tipo de diseño experimental generalmente 
muy económico. 
 Para llevar a cabo un diseño factorial general de experimentos han de 
seleccionarse un número fijo de niveles (n) para cada una de las variables o 
factores (k). Esto permitirá después hacer experimentos con todas las posibles 
combinaciones. El número de experimentos que será necesario realizar viene 
definido por nk, es decir, por una potencia en la que la base es el número de 






A la hora de establecer los niveles correspondientes a los distintos 
valores de la variable a estudio dichos valores suelen ser codificados. Existen 
diversas maneras de realizar dicha codificación aunque habitualmente el nivel 
correspondiente al valor más alto se codifica como (+) ó (+1), mientras que 
la codificación equivalente para el nivel más bajo sería de (–) ó (–1) 
respectivamente. Cabe la posibilidad de que exista también un nivel central 
correspondiente a los valores intermedios el cual se codificaría como (0). 
Los diseños factoriales más simples son los que implican dos factores 
y dos niveles que permiten definir principalmente modelos de primer orden. 
Sin embargo, existen también otros tipos más complejos que normalmente 
son aplicados a estudios en los que se relacionan dos factores y que suelen 
definir modelos de segundo orden o superior. Uno de estos diseños serían los 
denominados diseños con punto estrella (star design) en los que se llevan a 
cabo 2k+n0 combinaciones (siendo n0 el número de experimentos en el 
centro del diseño). Por su parte, otros diseños aún más complejos serían los 
diseños compuestos (composite design) que provienen de la yuxtaposición 
de un diseño estrella y un diseño factorial de dos niveles, de manera que dan 
un total de 2k+2k+n0 combinaciones de factores posibles. Normalmente 
estos diseños se denominan diseños compuestos centrales ya que el punto 
central del diseño con punto estrella y el diseño factorial suelen coincidir.  
Además de los anteriores diseños en los que se suelen establecer dos 
niveles, también existen diseños factoriales de tres niveles, que son conocidos 
como diseños de superficies de respuesta. Estos métodos de superficie de 
respuesta son muy útiles para cuantificar e interpretar la relación entre los 
efectos de los factores y su respuesta. De forma que esta superficie permitiría 
visualizar gráficamente como varios factores afectan al sistema de medida. 
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ello conlleva una línea base mucho más estable mejorándose así la relación 
señal/ruido (1, 2). 
Una vez impulsada la muestra por la bomba peristáltica y añadida la 
disolución reductora en medio ácido, se introduce el gas inerte (argón). De 
esta forma, el mercurio elemental generado por la reducción se transfiere de 
la fase líquida a la gaseosa en el separador de fases gas-líquido. A 
continuación, la fase gaseosa se conduce hacia una membrana higroscópica 
de Nafion®, donde se eliminan los restos de vapor de agua que queden en 
el gas, para evitar el atenuamiento que la humedad podría producir sobre la 
señal analítica. Finalmente, la corriente de gas seco, portadora del mercurio 
en su forma elemental, llega al detector de fluorescencia atómica, para su 
detección y cuantificación. 
Los parámetros instrumentales del equipo establecidos inicialmente 
fueron, en la mayoría de los casos, los recomendados por el fabricante. No 
obstante, algunos de estos parámetros pueden ser optimizados y otros han 
de ser verificados periódicamente tal y como se indica a continuación. 
 Longitudes de los conductos: Todos los tubos y conexiones existentes 
entre el muestreador, el generador de vapor y el detector deben ser 
verificados diariamente ya que en todo momento deben encontrarse 
en perfecto estado y de no ser así han de ser reemplazados. Pese a 
que la reacción de reducción se produce instantáneamente, la 
longitud de los tubos puede tener cierta influencia en los resultados 
obtenidos ya que en estos conductos se pueden producir pérdidas 
por adsorción o permeación del mercurio. Por ello, para mejorar la 
sensibilidad del sistema de medida se optó por utilizar líneas de 
conexión tan cortas como fuera posible. 
 
 Caudales de flujo de las bombas: Los caudales de flujo deben ser 
también comprobados diariamente. Para ello se ha de poner en 
marcha la bomba y se debe verificar que las tres líneas (reductor, 
blanco y muestra) funcionan correctamente y que la relación de 




flujos entre la línea del reductor y las de blanco/muestra se mantiene 
(debe ser el doble para la línea blanco/muestra que para la línea del 
reductor).  
 
 Corrientes de gas: La elección del gas utilizado es de gran 
importancia para evitar cualquier efecto de “quenching” sobre la 
señal y así alcanzar la máxima sensibilidad de esta técnica analítica. 
Por este motivo, suele elegirse el argón que no produce estos efectos. 
El nitrógeno o el aire también podrían ser utilizados como corrientes 
portadoras del AFS. Sin embargo, la sensibilidad de fluorescencia 
utilizando estos otros gases se ve reducida en un factor de 8 o incluso 
de 30 veces empleando aire o nitrógeno, respectivamente. Además 
hay que cuidar que el gas utilizado esté libre de contaminantes. En el 
sistema de medida se utilizan dos flujos de argón distintos: el 
principal y el auxiliar o envolvente. Además también existe una 
tercera corriente de argón que es la encargada de la eliminación de la 
humedad o secado. 
- Flujo de argón principal (carrier gas): tiene como función la de 
arrastrar el mercurio desde la corriente líquida al detector. El 
valor óptimo para este flujo será de 300 mL min-1, puesto que 
con este valor se obtienen picos con una relación área/altura 
pequeña. 
- Flujo de argón auxiliar o envolvente (shield gas): Es el que se 
introduce directamente en la unidad de fluorescencia y su 
finalidad es el confinamiento de la corriente principal de analito 
en un entorno adecuado para la excitación de los átomos de 
mercurio. Su valor óptimo es también de 300 mL min-1. 
- Flujo de argón de secado (dryer gas): Esta corriente de argón se 
utiliza para secar el vapor de mercurio de la muestra en su 
camino hacia el detector. En este caso podría utilizarse cualquier 
otro gas inerte diferente al argón con este propósito. El valor 





Si la presión de argón suministrada es de aproximadamente 40 
psi, entonces el equipo regula automáticamente este aporte de gas de 
manera que la presión en el interior del equipo sería de 30 psi que es 
la presión adecuada para que las diferentes corrientes de argón 
presenten los valores óptimos anteriormente indicados. 
 Intervalo de medida: Al ajustar este parámetro se establece el 
intervalo de amplificación de la señal. A mayor intervalo mayor es la 
amplificación de la señal y, por consiguiente, se tiene una mayor 
sensibilidad por parte del detector de fluorescencia atómica. Por este 
motivo, este intervalo debe adaptarse a la concentración de la 
muestra a medir. Cuando las muestras sobrepasan la escala de 
medida determinada por el ajuste de este intervalo puede procederse 
de dos formas, realizando un nuevo análisis con una sensibilidad 
menor o bien diluyendo la muestra para que su concentración esté 
dentro del intervalo establecido. Los posibles valores para este 
parámetro son cuatro: 1, 10, 100 y 1000, utilizándose siempre en 
nuestro caso el valor de 1000 puesto que se pretende trabajar en 
condiciones de máxima sensibilidad. 
 
 Factor de filtro: Este valor está relacionado con la adquisición de los 
datos ya que indica la densidad de puntos que se utiliza a la hora de 
representar la correspondiente señal analítica. En los análisis 
realizados por FI-CV-AFS normalmente el valor óptimo para el factor 
de filtro depende del intervalo de medida seleccionado, 
recomendándose el factor de 64 para el intervalo 1000, 32 para el 
intervalo 100 y de 16 para el intervalo 10. 
 
 Modo de medida: El sistema dispone de tres posibles modos de 
medida: “Ratio”, “Reference” y “Emission”, pero el modo en el que 
deben realizarse las medidas es el de “Ratio” pues su uso compensa 
las posibles derivas de la lámpara. Por su parte, el modo “Reference” 
corresponde al fotodiodo que se encuentra enfrente de la lámpara y 
el modo “Emission” a la señal correspondiente al fotomultiplicador.  




Finalmente los parámetros instrumentales característicos del sistema 
FI-CV-AFS seleccionados aparecen reflejados en la tabla 3.1. 
Tabla 3.1. Parámetros característicos del sistema FI-CV-AFS 
Caudal de flujo  
Bomba 1: Muestra y blanco 10 mL min-1 
Bomba 2: Reductor (SnCl2) 5 mL min-1 
Analizador de mercurio  
Fuente Lámpara de mercurio 
Línea analítica 254,0 nm 
Sensibilidad 1000 
Corriente de gas principal 300 mL min-1 
Corriente de gas auxiliar 300 mL min-1 
Corriente de gas de secado 2,5 L min-1 
Características del detector  
Intervalo 1000 
Factor de filtro 64 
Modo de medida Ratio 
 
2.- DETERMINACIÓN DE MERCURIO TOTAL POR FI-CV-AFS 
 
En las determinaciones de mercurio total por FI-CV-AFS, la calidad de 
los resultados obtenidos va a depender en gran medida de las etapas previas 
de la preparación de las muestras, presentando cada tipo de muestra una 
problemática diferente. Así, en el caso de las aguas es muy importante 
realizar un control de blancos debido a las bajas concentraciones de mercurio 
que contienen, mientras que, en el caso de las muestras sólidas, será también 





muestra sólida. Por tanto, es necesario optimizar independientemente las 
condiciones de medida para cada uno de los diferentes tipos de muestras 
medioambientales. 
 
2.1 DETERMINACIÓN DE MERCURIO TOTAL EN AGUAS 
Para la determinación de mercurio en aguas naturales es importante  
distinguir entre la fracción disuelta y la fracción particulada. Para ello, en 
primer lugar, se debe realizar una filtración de las aguas y posteriormente se 
han de analizar, de forma independiente, la muestra filtrada (fracción 
disuelta) y el filtro que contiene la fracción particulada. Esto permite evaluar 
tanto la distribución y transporte del mercurio como conocer las relaciones 
existentes entre los contenidos de mercurio y diferentes parámetros que 
pueden influir en la química de este metal en las aguas como las partículas en 
suspensión, el carbono orgánico disuelto o particulado, la salinidad, etc. De 
esta manera se puede comprobar que, en muchas ocasiones, dichos 
parámetros no se correlacionan de igual manera con el mercurio disuelto y 
particulado (3-6). 
 
2.1.1 ANÁLISIS DE LA FRACCIÓN PARTICULADA 
Para determinar la concentración de mercurio en la fracción 
particulada de las aguas se debe realizar previamente una mineralización de 
las membranas que se han utilizado para filtrar dichas muestras, a fin de 
extraer el mercurio contenido en las partículas retenidas en el filtro. Estas 
digestiones se llevaron a cabo en un sistema de extracción por microondas 
(Milestone, Ethos Plus) utilizando recipientes cerrados. Atendiendo a la 
bibliografía consultada, se seleccionó como agente extractante una mezcla 
ácida HNO3:HCl (9:1 v/v) (3, 4). En cuanto al programa de temperaturas, en 
principio, se optó por el descrito en una aplicación para la digestión de filtros 
de celulosa por microondas (7), pese a que en esa aplicación se utiliza una 
mezcla ácida distinta como extractante. 




 Este programa comprende las siguientes etapas: 
- Etapa 1: Tambiente - 180 ºC (5 minutos) 
- Etapa 2: 180 ºC (10 minutos) 
- Etapa 3: 180 ºC - Tambiente (15 minutos) 
 
  Dependiendo del material del que estén fabricados los filtros, éstos 
podrán descomponerse totalmente durante la digestión, quedarán 
parcialmente disgregados o no se verán prácticamente afectados por el 
proceso de calentamiento. Como tras la digestión se pretende obtener un 
extracto limpio y claro que contenga el mercurio extraído para su posterior 
análisis por FI-CV-AFS, es importante elegir unos filtros que, o bien se 
descompongan totalmente durante la mineralización o bien queden 
inalterados y puedan retirarse fácilmente del extracto tras la digestión. Por 
este motivo, fueron evaluados diferentes tipos de filtros aplicando las 
condiciones de extracción previamente descritas.  
 En primer lugar, se utilizaron filtros convencionales de fibra de vidrio 
Whatman tanto del tipo GF/C como GF/F, ambos de 47 mm de diámetro y 
0,45 μm. Estos filtros fueron desechados debido a que durante la digestión se 
disgregaban sólo parcialmente no obteniéndose un extracto limpio. A 
continuación, según lo descrito en algunos trabajos (4, 8) se consideró que 
podía ser una buena opción usar filtros de otro material como teflón o 
nylon. Por ello, se probaron las membranas Fluoropore (Millipore) de 0,5 
μm pero estos filtros de teflón presentaron el inconveniente de ser 
hidrofóbicos. Por tanto, debían ser activados con un disolvente orgánico 
como acetona o metanol antes de su utilización lo que suponía un foco de 
contaminación para los blancos. Así pues, finalmente se emplearon 
membranas de teflón hidrofílicas tipo FH de Millipore de 47 mm de 
diámetro y 0,45 μm. Éstas no se disgregaban durante la extracción lo que 
permitía la obtención de extractos limpios y claros sin necesidad de 
centrifugación pero se deformaban un poco durante el calentamiento lo que 
hizo pensar que quizá la temperatura máxima alcanzada durante la 





 Con estos resultados, se decidió disminuir la temperatura máxima del 
programa de extracción manteniendo, sin embargo, los tiempos de las 
diferentes etapas. Se probaron temperaturas de 100, 120 y 150 ºC 
observándose que en todos los casos la deformación de los filtros fue similar 
y menor a la que se producía al utilizar la temperatura de 180 ºC. Se 
seleccionó, finalmente, la temperatura de 150 ºC para asegurar una 
extracción completa del mercurio contenido en los filtros.  
Por tanto, para la extracción de los filtros, éstos se introdujeron en 
digestores de teflón donde se les adicionó 9 mL de HNO3 (65 %) y 1 mL de 
HCl (37 %) y posteriormente se les sometió al siguiente programa de 
temperaturas: 
- Etapa 1: Tambiente - 150 ºC (5 minutos) 
- Etapa 2: 150 ºC (10 minutos) 
- Etapa 3: 150 ºC - Tambiente (15 minutos) 
 
En los análisis se utilizó la correspondiente recta de calibrado para 
realizar la cuantificación. Así se obtuvo una recta de calibrado cuya ecuación 
fue: y = 8,029(±16,344) + 5,954(±0,318) x (r2=0,992). En cuanto a los 
límites de detección y cuantificación, éstos fueron de 22 y 74 ng g-1 (ng de 
Hg por g de filtro), respectivamente. Por último, al igual que se hizo en el 
análisis de la fracción disuelta, la reproducibilidad del método se comprobó 
calculando el coeficiente de variación en la medida de los extractos de diez 
filtros blanco, obteniendo un porcentaje de desviación estándar relativa de 
8,6 %.  
 
2.1.2 ANÁLISIS DE LA FRACCIÓN DISUELTA 
La determinación de mercurio total por FI-CV-AFS en aguas filtradas 
se va a realizar mediante una reducción con cloruro de estaño (II) (disolución 
de SnCl2 al 2 % m/v en HCl 3M). Para acondicionar las muestras para su 
posterior análisis se lleva a cabo una oxidación química con BrCl 
procediendo tal y como indica la norma UNE-EN-13506 (9). 




 El protocolo a seguir es el que se describe a continuación: 
1. Se transfiere cuidadosamente una alícuota de la muestra (60-80 mL) a 
un matraz aforado de 100 mL.  
 
2. Se añaden a continuación 15 mL de ácido clorhídrico 33 % v/v y           
2 mL del reactivo de bromuro de potasio-bromato de potasio. 
 
3. Se deja reposar la muestra durante unos 30 minutos y, antes de 
realizar el análisis, se adicionan 30 μL de cloruro de hidroxilamina          
12 % m/v para eliminar el exceso de oxidante, de manera que se 
observa como desaparece la coloración amarilla debida al bromo 
libre. Si dicha coloración no hubiera persistido transcurridos los 30 
minutos se debe añadir 1 mL adicional de la mezcla de bromuro de 
potasio-bromato de potasio. 
 
4. Se enrasa con agua hasta 100 mL. 
 
 La cuantificación de las muestras se realizó utilizando la 
correspondiente recta de calibrado por lo que es necesario calibrar el equipo 
en las condiciones óptimas de medida. El intervalo de concentraciones del 
calibrado fue de 5 a 100 ng L-1 obteniéndose tras el ajuste por mínimos 
cuadrados una recta con un buen coeficiente de determinación (r2=0,992) y 
cuya ecuación fue la siguiente: y = -23,008(±16,213) + 7,645(±0,306) x. 
  En cuanto a los límites de detección y cuantificación, éstos fueron 
calculados considerando la desviación estándar (sB) de diez blancos y sus 
valores de 0,5 y 2 ng L-1, respectivamente, indican la sensibilidad del método. 
Además, se comprobó la reproducibilidad del método de análisis calculando 
el coeficiente de variación (porcentaje de desviación estándar relativa) en la 
medida de un patrón de una concentración de mercurio de 25 ng L-1 
realizada diez veces consecutivas. El valor obtenido fue de un 5,0 % por lo 







2.2 DETERMINACIÓN DE MERCURIO TOTAL EN SEDIMENTOS  
 Para poder realizar análisis de mercurio en muestras sólidas, como 
son los sedimentos, es necesaria una etapa previa de preparación de la 
muestra consistente en una extracción del analito a determinar de la matriz 
sólida en la que se encuentra. 
 Las digestiones se llevaron a cabo de nuevo en un sistema de 
extracción por microondas (Milestone, Ethos Plus) utilizando recipientes 
cerrados. En cuanto a los agentes extractantes, atendiendo a la bibliografía 
(10-14), se optó por utilizar una mezcla de ácido clorhídrico y ácido nítrico 
concentrados (en proporción 3:1 v/v). Dicho método no logra la destrucción 
total de la matriz sólida lo cual no causa ningún inconveniente para la 
determinación de mercurio, pues para ello no es preciso romper toda la red 
de silicatos. Esto puede justificarse considerando que el mercurio por su gran 
radió iónico no entraría a formar parte de las redes de silicatos y, por lo 
tanto, no es necesario destruir la sílice para recuperar todo el mercurio 
presente en un suelo o sedimento (15). La mezcla de ácidos utilizada para la 
extracción (agua regia) debe estar recién preparada y utilizarse 
inmediatamente ya que, de lo contrario, se produce gas cloro que 
sobrepresuriza y abriría el recipiente digestor. Esto se debe a que el agua 
regia genera cloruro de nitrosilo que se descompone en NO y Cl2. 
 Las cantidades de muestra y extractantes, así como el programa de 
temperaturas fueron seleccionados en base a una aplicación ya descrita para 
la digestión ácida de suelos por microondas (16). Estas cantidades fueron de 
0,5 g de sedimento + 9 mL de HCl (37 %) + 3 mL de HNO3 (65 %) y el 
programa de temperaturas aplicado fue el que se describe a continuación: 
- Etapa 1: Tambiente - 200 ºC (10 minutos) 
- Etapa 2: 200 ºC (15 minutos) 
- Etapa 3: 200 ºC - Tambiente (15 minutos) 
 
 




Al no producirse una descomposición total del sedimento, tras la 
digestión fue necesario centrifugar el extracto obtenido. Esta centrifugación 
se realizó a 1000 g (4000 r.p.m.) durante 10 minutos. (En ocasiones hubo 
que repetir este proceso dos veces). 
Los límites de detección y cuantificación de este método fueron de 19 
y 64 ng g-1, respectivamente, y la ecuación de la recta de calibrado empleada 
fue: y = 7,999(±6,414) + 7,396(±0,136) x (r2=0,999). Mientras que el 
porcentaje de desviación estándar relativa fue 5,9 % (68 ng g-1, n=10). 
 La exactitud del método de digestión ácida propuesto fue evaluada 
utilizando dos materiales de referencia certificados de interés medioambiental 
cuyas principales características aparecen descritas en la tabla 3.2. 
Tabla 3.2. Materiales de referencia certificados para la evaluación de la exactitud           
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 Cuatro alícuotas independientes de cada material fueron 
mineralizadas siguiendo el método de digestión descrito y medidas por 
quintuplicado utilizando el sistema FI-CV-AFS. Los resultados obtenidos se 
muestran en la tabla 3.3, donde la aplicación del test estadístico 
correspondiente nos permitió comprobar que no existen diferencias 
estadísticamente significativas entre los valores medios determinados y 






Tabla 3.3. Evaluación de la exactitud en la determinación de mercurio                           
en sedimentos por FI-CV-AFS 
Material de referencia 
[Hg]total±SD (μg g-1) 
Valor certificado Valor encontrado 
GBW 07310 0,280±0,018 0,311±0,026 (n=4) 
GBW 07311 0,072±0,006 0,064±0,003 (n=4) 
 
2.3 DETERMINACIÓN DE MERCURIO TOTAL EN MUESTRAS 
BIOLÓGICAS DE ORIGEN ANIMAL  
Este apartado se va a centrar en la optimización de un método 
aplicable principalmente al análisis de muestras de la biota acuática, como 
peces y bivalvos. Estos organismos son los que presentan una mayor 
tendencia a bioacumular el mercurio que se encuentra en su entorno en el 
ambiente acuático. Para el tratamiento de este tipo de muestras biológicas se 
va a realizar una extracción mediante microondas que pretende una 
destrucción eficaz de la materia orgánica para que no suponga ninguna 
interferencia en la determinación posterior. Además, antes de la digestión, 
estas muestras tendrán que ser sometidas a un tratamiento de liofilización 
para eliminar el agua. 
La optimización del método propuesto fue realizada utilizando varios 
materiales de referencia con contenidos certificados en mercurio que abarcan 
un gran intervalo de concentraciones para que, de esta manera, el método 
optimizado sea aplicable a una mayor variedad de muestras. Las principales 
características de los materiales de referencia que se emplearon aparecen en 
la tabla 3.4. 
 




Tabla 3.4. Materiales de referencia certificados para la evaluación de la exactitud 


































Council of Canada 
(*): Valor calculado como suma a partir de los valores certificados para mercurio 
inorgánico y metilmercurio 
 
Los diferentes parámetros que fue necesario optimizar pueden 
agruparse en: condiciones de extracción y condiciones de medida. 
Dentro de las condiciones de extracción, utilizando el sistema de 
extracción en recipientes cerrados por microondas (Milestone, Ethos Plus), 
los principales parámetros que se estudiaron fueron la cantidad de muestra, 
el agente extractante y el programa de tiempos y temperaturas aplicado.  
Como cantidad de muestra a digerir se eligió 0,2 gramos y dicha 
cantidad se mantuvo en todas las experiencias realizadas, 
independientemente de que se fueran variando en cada una de ellas 
diferentes parámetros que podían afectar a la extracción o al análisis 
posterior. Dicha cantidad fue seleccionada en base a la información 
encontrada en la bibliografía (17) y además se estimó que era suficiente para 
extraer una cantidad representativa de mercurio manteniendo las 





Asimismo, atendiendo a la bibliografía consultada (17-21), se 
seleccionaron los programas de tiempos y temperaturas y los reactivos de 
extracción que fueron evaluados y que se reflejan en la tabla 3.5.  
Tabla 3.5. Condiciones de extracción evaluadas en la optimización del método 
de digestión para la determinación de mercurio total en muestras biológicas 
Programa de tiempos y temperaturas Agentes extractantes 
Programa I: 
- Etapa 1: Tambiente - 200 ºC (5 min.) 
- Etapa 2: 200 ºC (5 min.) 
- Etapa 3: 200 - 220 ºC (5 min.) 
- Etapa 4: 220 ºC (5 min.) 
- Etapa 5: 220 ºC - Tambiente (15 min.) 
 
Programa II: 
- Etapa 1: Tambiente - 180 ºC (10 min.) 
- Etapa 2: 180 ºC (10 min.) 
- Etapa 3: 180 ºC - Tambiente (15 min.) 
a) HNO3 
 
b) HNO3 + H2O2 
 
i) HNO3 + H2O2 (2,5:1 v/v) 
- 1 sola digestión 
- 2 digestiones sucesivas 
 
 






En cuanto a los programas seleccionados, el programa I es el más 
enérgico de los dos propuestos y está descrito para la digestión ácida del 
material de referencia BCR 464 (tejido de atún liofilizado) (21). Mientras que 
el programa II  es un programa menos enérgico que puede ser recomendable 
para evitar que se produzcan pérdidas de mercurio por difusión a través de 
las paredes de los recipientes digestores.  
En lo que respecta a los reactivos de extracción se evaluaron dos de 
los agentes más empleados en las digestiones ácidas de este tipo de muestras, 
esto es, ácido nítrico y la mezcla de ácido nítrico con peróxido de hidrógeno. 




 Por otro lado, los factores que ejercen un mayor efecto en las 
condiciones de medida de este tipo de análisis son la concentración del 
agente reductor y el medio ácido en el que se realiza la medida de manera 
que ambos tuvieron que ser optimizados. En cuanto al cloruro de estaño (II) 
utilizado como reductor se estudiaron diferentes concentraciones 
comprendidas entre el 2 % y el 7 %. Mientras que como medio ácido de 
medida se evaluó tanto el empleo del medio utilizado para el análisis de 
aguas, es decir, un medio oxidante con BrCl, como el uso de un medio ácido 
nítrico más parecido al medio de extracción.  
De todos los factores indicados anteriormente, uno de los más 
determinantes en la optimización del método fue el reactivo utilizado en la 
extracción. Por tanto, se van a describir los resultados obtenidos 
clasificándolos en función de este parámetro.  
a) Digestión con HNO3 (Condiciones I.a.) 
En principio, según lo descrito en algunos trabajos (17), se consideró 
que el empleo en la extracción de ácido nítrico concentrado podía ser 
suficiente para destruir la materia orgánica y extraer el mercurio contenido 
en este tipo de muestras. Por ello, en primer lugar se evaluó el uso de este 
reactivo como agente extractante aplicando el programa I que es el más 
enérgico de los dos propuestos (21). Estas condiciones fueron evaluadas sobre 
los materiales de referencia GBW 08571 y TORT-1 con diferentes cantidades 
de extractante. Además, como en los análisis de este tipo de muestras puede 
haber pérdidas de señal debido a interferencias de la materia orgánica, se 
estudió el efecto que ejerce la concentración del reductor (SnCl2) empleado. 
En el caso del material GBW 08571 las recuperaciones obtenidas 
fueron inferiores al 80 % excepto para la extracción realizada con 10 mL de 
HNO3 y utilizando SnCl2 al 4 % en la medida donde fueron próximas al         
100 %. Sin embargo, estas condiciones no pudieron ser confirmadas cuando 
se utilizó el material de referencia TORT-1 ya que, como se observa en la 
figura 3.2, se encontraron recuperaciones entre el 40 % y el 70 % para 






Figura 3.2. Evaluación de la extracción de mercurio con HNO3  en el material                
de referencia TORT-1 usando diferentes concentraciones de SnCl2 
 
b) Digestión con HNO3 y H2O2  
Tras comprobar que la digestión con ácido nítrico no era suficiente se 
comprobó el efecto del peróxido de hidrógeno (30 % v/v). Éste es un agente 
oxidante que acelera la digestión de muestras orgánicas pues reduce los 
vapores nitrosos y eleva la temperatura. Así pues, faltaría evaluar la 
proporción en la que se han de mezclar ambos agentes. Por ello se probaron 
las dos proporciones entre estos dos reactivos que se indican a continuación: 
i) Proporción 2,5:1 (v/v) (Condiciones I.b.i) 
Esta proporción entre los agentes extractantes fue seleccionada de 
acuerdo con lo recogido en la bibliografía (18). Sin embargo, el problema 
que se encontró al realizar la extracción con 2,5 mL de HNO3 (65 %) + 1 mL 
de H2O2 (30 %) y utilizando el programa I, fue que si se añadían los dos 
reactivos simultáneamente las muestras se calcinaban. Esto provocó que 
hubiera que realizar la extracción en dos fases, digiriendo en primer lugar la 
muestra con el ácido nítrico y adicionando, posteriormente, el peróxido de 
hidrógeno para realizar una segunda extracción, lo cual hacía más laborioso 

































Al evaluar esta extracción aplicando dos veces consecutivas el 
programa de digestión I (para evitar la calcinación de las muestras) se 
obtuvieron las recuperaciones que se muestran en la figura 3.3. En ella se 
observa como siguen sin obtenerse buenas recuperaciones de mercurio en los 
dos materiales evaluados (GBW 08571 y TORT-1) en diferentes condiciones 
de medida. Estas recuperaciones son menores del 70 % en todos los casos 
para el TORT-1. Mientras que para el GBW 08571 son inferiores al 80 %, 
excepto cuando se realiza la medida empleando cloruro estannoso al 4 % 
donde se obtiene una recuperación próxima al 90 %.  
 
Figura 3.3. Evaluación de la extracción de mercurio con HNO3 + H2O2                                   
(2,5:1 v/v) en los materiales de referencia GBW 08571 y TORT-1                            
usando diferentes concentraciones de SnCl2 
 
Teniendo en cuenta tanto estos resultados como los obtenidos al 
realizar la extracción con ácido nítrico, se seleccionó una concentración de 
SnCl2 al 4 % como concentración óptima del reductor. Por tanto, a partir de 
este momento ésta fue la concentración utilizada en el resto de análisis 
realizados para completar la optimización de este método. 
 
ii) Proporción 4:1 (v/v) 
 El principal inconveniente que presentaba la relación de volúmenes 
































realizar la extracción en dos fases para evitar la calcinación de las muestras. 
Por ello se trató de encontrar una proporción que nos permitiera realizar el 
proceso en una sola fase. Así se encontró que la relación 4:1 (v/v) permitía la 
extracción en una sola etapa sin calcinación de las muestras. Las cantidades 
de cada uno de estos reactivos utilizadas fueron de 8,0 y 2,0 mL de ácido 
nítrico concentrado y peróxido de hidrógeno al 30 %, respectivamente.  
 En cuanto a las condiciones de medida, una vez fijada la 
concentración del reductor, en estos análisis se va a evaluar otro parámetro 
diferente como es el medio en el que se realiza la medida. Hasta el momento 
se habían realizado en un medio oxidante similar al que se empleaba en el 
análisis de aguas pues se pensaba que estas condiciones podrían facilitar la 
eliminación de las posibles interferencias derivadas de la presencia del 
elevado contenido en materia orgánica. Sin embargo, en estas condiciones de 
extracción se comprobó que el tratamiento de las muestras con estos 
reactivos originaba señales demasiado altas en los blancos de medida y se 
consideró más conveniente utilizar un medio ácido que fuera más parecido al 
medio de extracción. Por tanto, se decidió realizar las medidas en un medio 
ácido nítrico cuya concentración óptima también tuvo que ser estudiada. 
 Los resultados obtenidos al evaluar las nuevas condiciones de 
extracción anteriormente comentadas aplicando los dos programas de 
digestión son los que se describen a continuación: 
- Programa de digestión II (Condiciones II.b.ii) 
Como se refleja en la figura 3.4 la concentración óptima para el 
medio ácido fue de un 2 % (v/v), es decir, que el medio debe contener 2,0 
mL de ácido nítrico concentrado por cada 100 mL de disolución de extracto 
que vayamos a analizar. Además en dicha figura se observa también que con 
este método se alcanzan ya buenas recuperaciones para algunos de los 
materiales de referencia estudiados, pero no para todos ellos. Esto podría 
indicar que el programa de digestión aplicado no fuera suficientemente 
enérgico para todas las matrices estudiadas y por ello sería conveniente 
estudiar de nuevo el programa I en estas condiciones. 





Figura 3.4. Evaluación de la extracción de mercurio con HNO3 + H2O2                                
(4:1 v/v) en diferentes materiales de referencia biológicos en función de                          
la concentración del medio ácido de medida  
  
- Programa de digestión I (Condiciones I.b.ii) 
 Como se observa en la figura 3.5, al aplicar este programa de 
extracción para digerir 0,2 gramos de muestra utilizando como reactivos de 
extracción 2 mL de HNO3 (65 %) y 8 mL de H2O2 (30 %) y midiendo según 
las condiciones óptimas de análisis (SnCl2 al 4 % y medio ácido de HNO3 al 
2 %), se obtuvieron buenas recuperaciones en todos los casos. 
 
Figura 3.5. Evaluación de la extracción de mercurio en materiales de referencia 























































Se comprobó también que los valores obtenidos no presentaban 
diferencias estadísticamente significativas con los valores certificados al nivel 
de significación escogido (p=0,05) como se muestra en la tabla 3.6. Los 
límites de detección y cuantificación en estas condiciones fueron de 4 y 15  
ng g-1, respectivamente, y el porcentaje de desviación estándar relativa fue de 
3,9 % (438 ng g-1, n=8). En cuanto a la recta de calibrado, su ecuación fue la 
siguiente: y = 19,376(±5,163) + 4,329(±0,100) x (r2=0,998). 
Tabla 3.6. Evaluación de la exactitud en la determinación de mercurio en 
muestras biológicas de origen animal por FI-CV-AFS 
Material de  
referencia 
[Hg]total±SD (μg g-1) 
Valor certificado Valor encontrado 
GBW 08571 0,067±0,008 0,064±0,007 (n=6) 
TORT-1 0,458 0,444±0,020 (n=6) 
DOLT-3 3,37±0,14 3,35±0,22 (n=8) 
DORM-2 4,64±0,26 4,60±0,24 (n=8) 
 
2.4 DETERMINACIÓN DE MERCURIO TOTAL EN PLANTAS DE 
ORIGEN ACUÁTICO 
 Debido a la escasez de materiales de referencia certificados 
disponibles para mercurio en plantas acuáticas, la optimización de este 
método fue realizada utilizando un único material de referencia certificado, 
el BCR 60. Este material corresponde a una planta de origen acuático 
(Lagarosiphon major) y fue suministrado por la Commission of the European 
Communities. Dicho material presenta un contenido en mercurio de 
0,34±0,04 μg g-1. 




 La extracción del mercurio de las muestras se llevó a cabo utilizando 
un sistema de extracción en recipientes cerrados con microondas (Milestone, 
Ethos Plus) y siguiendo un método de extracción descrito en la bibliografía 
(22). Como agente de extracción se emplearon 9 mL de ácido nítrico 
concentrado y el programa de tiempos y temperaturas aplicado fue el 
siguiente: 
- Etapa 1: Tambiente - 180 ºC (5 minutos) 
- Etapa 2: 180 ºC (10 minutos) 
- Etapa 3: 180 ºC - Tambiente (15 minutos) 
La cantidad de muestra utilizada fue la misma seleccionada para 
muestras biológicas de origen animal, es decir, 0,2 gramos ya que dicha 
cantidad ofreció buenos resultados en la determinación anterior.  
En cuanto a las condiciones de medida, se seleccionó de nuevo un 
medio ácido nítrico al 2 % ya que este ácido era el agente utilizado en la 
extracción. Sin embargo, la concentración del reductor se redujo respecto a 
la utilizada en la determinación de las muestras biológicas de origen animal. 
Esto fue debido a que se volvió a probar como reductor cloruro estannoso al 
2 %, concentración utilizada en la determinación de aguas y sedimentos, 
obteniéndose resultados satisfactorios. 
 Al evaluar el programa de extracción propuesto para cinco alícuotas 
diferentes del material BCR 60 utilizando 0,2 gramos de muestra y 9 mL de 
HNO3 (65 %) y midiendo cada extracto por triplicado en el sistema FI-CV-
AFS empleando las condiciones ya descritas, se obtuvieron valores que no 
presentaban diferencias estadísticamente significativas con el valor certificado 
al nivel de significación seleccionado (p=0,05) (tabla 3.7). 
En cuanto a las características analíticas del método, los límites de 
detección y cuantificación encontrados fueron de 17 y 58 ng g-1, 
respectivamente,  la ecuación de la recta utilizada fue: y = 50,896(±19,370) 
+ 7,019(±0,377) x (r2=0,991) y el porcentaje de desviación estándar relativa 





Tabla 3.7. Evaluación de la exactitud en la determinación de mercurio                            
en plantas de origen acuático por FI-CV-AFS 
Material de  
referencia 
[Hg]total±SD (μg g-1) 
Valor certificado Valor encontrado 
BCR 60 0,34±0,04 0,349±0,013 (n=5) 
 
3.- DETERMINACIÓN INDIRECTA DE MERCURIO ORGÁNICO 
POR FI-CV-AFS 
  
 Los efectos tóxicos así como el comportamiento metabólico del 
mercurio dependen considerablemente de la forma química en la que éste se 
encuentre. Así, va a ser determinante poder diferenciar entre las formas 
orgánicas e inorgánicas del mercurio, especialmente en los tejidos de los 
peces que son la principal vía de exposición de los seres humanos a los 
compuestos orgánicos de mercurio (23, 24).  
Existen diversos métodos analíticos que posibilitan la determinación 
del mercurio orgánico e inorgánico e incluso se han desarrollado métodos 
específicos para el análisis de las especies organomercuriales. Estos métodos 
de especiación ofrecen una información muy completa pero requieren largos 
tiempos de análisis ya que implican diferentes etapas en la preparación de las 
muestras, así como complejos acoplamientos instrumentales que pueden 
afectar a la fiabilidad del método y dificultar su aplicación en los análisis de 
rutina. Además, normalmente los métodos desarrollados para el estudio de 
los procesos de biotransformación del mercurio son sensibles únicamente al 
monometilmercurio, al ser la especie de mayor relevancia medioambiental, 
por lo que sería también importante desarrollar métodos que permitan la 
determinación selectiva del mercurio inorgánico en presencia de especies 
organomercúricas (20). 




Debido a todo lo anterior, se consideró que era interesante 
desarrollar un procedimiento simple, rápido y preciso que permitiera 
determinar específicamente el mercurio inorgánico presente en tejidos de 
peces utilizando FI-CV-AFS. Esto haría posible la determinación indirecta de 
los contenidos en mercurio orgánico de estas muestras por diferencia, pues la 
cantidad de mercurio total podría conocerse aplicando los métodos descritos 
en el apartado anterior. De manera que sólo serían derivadas hacia la 
determinación específica de compuestos orgánicos aquellas muestras que 
dieran resultado positivo en cuanto al contenido de estas especies. Para todo 
ello se ha de incidir primeramente en la puesta a punto de un proceso de 
extracción selectiva de mercurio inorgánico. 
 
3.1 OPTIMIZACIÓN DE LA EXTRACCIÓN DE MERCURIO 
INORGÁNICO 
 Una de las etapas críticas en la determinación de especies de mercurio 
de forma independiente es la preparación de las muestras y, más 
concretamente, la etapa correspondiente de extracción. Así, las condiciones 
de extracción seleccionadas deben lograr una extracción máxima de las 
especies sin que se altere la estabilidad de ninguna de ellas, ya que en todo 
momento se debe evitar su posible interconversión (25).  
Por todo ello la optimización de las condiciones de extracción de las 
especies de mercurio, utilizando de nuevo un sistema de calentamiento en 
recipientes cerrados por microondas (Milestone, Ethos Plus), se realizó 
aplicando en este caso un diseño factorial de experimentos. 
Para llevar a cabo cualquier tipo de diseño estadístico experimental 
es necesario identificar, en primer lugar, los factores que pueden resultar más 
determinantes de modo que con el diseño del experimento se logren 





 Según lo recogido en la bibliografía (18, 26-28) uno de los métodos 
recomendados para realizar una extracción diferenciada de las especies de 
mercurio es el de digestión alcalina utilizando bases como el hidróxido de 
tetrametilamonio (TMAH). En todas las aplicaciones encontradas en la 
bibliografía, este reactivo había sido utilizado en extracciones con 
ultrasonidos (18) o microondas con recipientes abiertos (28, 29), no 
existiendo ninguna aplicación para recipientes cerrados y especiación. Será 
necesario, por tanto, evaluar la influencia de otros parámetros determinantes 
en el proceso de extracción como son el volumen de extractante y el 
programa de tiempos y temperaturas aplicado.  
 Los tiempos de cada una de las etapas de extracción fueron 
establecidos según lo descrito en varias aplicaciones del sistema de extracción 
utilizado. De manera que se decidió utilizar un programa que constara de las 
siguientes etapas: 
- Etapa 1: Tambiente - Tmáxima (10 minutos) 
- Etapa 2: Tmáxima (10 minutos) 
- Etapa 3: Tmáxima - Tambiente (15 minutos) 
Por lo tanto, los otros dos parámetros de interés, es decir, el 
volumen de agente extractante (TMAH) y la temperatura máxima alcanzada 
en la extracción, se optimizaron aplicando un diseño factorial de 
experimentos.  
Una vez descritos los factores a estudio, se debe definir el tipo de 
diseño experimental que se va a aplicar así como el intervalo en el que se 
van a estudiar cada uno de los factores. Atendiendo a la bibliografía 
consultada (30-33) se decidió aplicar un diseño factorial de 3 niveles con un 
punto central. Por tanto, se establecieron tres niveles para cada una de las 
dos variables a estudio, de manera que los experimentos se realizaron 
combinando los siguientes valores:  
 Volúmenes de TMAH: 2, 5 y 8 mL 
 Temperaturas máximas de extracción: 120, 150 y 180 ºC   




 Estos valores para cada una de las variables fueron codificados 
correspondiendo el signo (+) al nivel superior, el signo (–) al inferior y el 0 al 
nivel central. Al definirse tres niveles para cada factor se optó por aplicar un 
diseño factorial general. Por tanto, el número total de posibles 
combinaciones sería de 32, es decir, de 9 experimentos. Sin embargo, se 
llevaron a cabo un total de 11 experimentos correspondiendo tres de ellos al 
punto central (condiciones intermedias: 5,0 mL de TMAH y 150 ºC). Las 
condiciones en las que se realizaron cada uno de los experimentos aparecen 
reflejadas en la tabla 3.8. 














1 120 2 
_ _ 
2 120 5 
_ 
0 
3 120 8 
_ 
+ 
4 150 2 0 
_ 
5 150 5 0 0 
6 150 5 0 0 
7 150 5 0 0 
8 150 8 0 + 
9 180 2 + 
_ 
10 180 5 + 0 





En todas las extracciones realizadas el volumen final fue de 10 mL 
pues es el volumen mínimo de trabajo para poder controlar la presión y 
temperatura en el interior de los digestores. Este volumen final fue ajustado 
añadiendo en cada caso el correspondiente volumen de agua desionizada. 
Tras la etapa de extracción, se pasó a determinar el contenido en 
mercurio inorgánico de cada uno de los extractos utilizando el sistema FI-CV-
AFS en las condiciones óptimas de medida. Como reductor se utilizó cloruro 
estannoso al 2 % (m/v) ya que para estas medidas es necesario utilizar un 
agente reductor que sea específico para el mercurio inorgánico. Además, a 
pesar de emplear un medio alcalino para la extracción, el análisis de 
mercurio se realizó en un medio ácido por lo que fue necesario neutralizar 
las muestras y acidificarlas con ácido nítrico antes de la determinación. 
Para la evaluación del diseño experimental se utilizaron dos 
materiales de referencia certificados de tejidos de peces, DOLT-3 y DORM-2, 
cuyos contenidos en mercurio inorgánico y orgánico se indican en la tabla 
3.9. Estos materiales fueron seleccionados porque representan una 
problemática muy diferente. Así, en el caso del DOLT-3 los contenidos en 
ambas formas del mercurio se encuentran prácticamente al 50 %, mientras 
que en el DORM-2 la mayor parte del mercurio se encuentra en forma de 
monometilmercurio, de manera que el mercurio inorgánico aparece en 
niveles de trazas.  
Tabla 3.9. Contenidos en mercurio inorgánico y orgánico de los materiales                   

















(1): Valor calculado a partir del contenido total en mercurio certificado                                
(2): valor propuesto 




 Por tanto, para optimizar las condiciones de extracción se realizaron 
11 extracciones de cada uno de los materiales según las condiciones indicadas 
anteriormente y se calcularon los porcentajes de recuperación de mercurio 
inorgánico respecto al valor certificado (tabla 3.10).  
Tabla 3.10. Porcentaje de recuperación de mercurio inorgánico en las 
extracciones de los materiales de referencia DOLT-3 y DORM-2                                                        






% R  
DOLT-3 
% R  
DORM-2 
1 _ _ 80,2 97,1 
2 _ 0 75,4 90,6 
3 _ + 86,6 109,4 
4 0 
_ 89,8 102,9 
5 0 0 79,6 116,5 
6 0 0 74,2 110,6 
7 0 0 86,6 119,4 
8 0 + 61,7 123,5 
9 + 
_ 100,1 111,8 
10 + 0 85,0 89,4 
11 + + 31,2 97,1 
 
Para evaluar la reproducibilidad del estudio se recurrió al punto 
central del diseño factorial. Se realizaron tres experimentos correspondientes 





variación de estos tres experimentos (experimentos 5, 6 y 7) indica que la 
reproducibilidad es aceptable ya que se obtuvieron bajas desviaciones 
estándar relativas para ambos materiales (7,8 % para el DOLT-3 y 3,9 % 
para el DORM-2). 
Las condiciones óptimas de extracción fueron deducidas del estudio 
del DOLT-3 donde la tendencia es más clara que para el DORM-2 en el que 
varios experimentos ofrecieron buenas recuperaciones. Para ello se 
representó gráficamente la superficie tridimensional de respuesta 
correspondiente al estudio factorial realizado que fue obtenida con el 
programa Statistica (StatSoft 1999) (figura 3.6). 
 
Figura 3.6. Superficie tridimensional de respuesta correspondiente a la 
optimización de la temperatura de extracción y el volumen de TMAH frente a la 
recuperación de mercurio inorgánico para el material de referencia DOLT-3 
 
Como se deduce de la figura 3.6, los mejores resultados se 
obtuvieron para condiciones extremas, es decir, el volumen de extractante 
menor (2,0 mL) y la temperatura de extracción más alta (180 ºC).   




 Por tanto, el método seleccionado consiste en la extracción por 
microondas en recipientes cerrados de 0,2 gramos de muestra utilizando 2,0 
mL de TMAH al 25 % (m/m en metanol) y aplicando el siguiente programa 
de tiempos y temperaturas:  
- Etapa 1: Tambiente - 180 ºC (10 minutos) 
- Etapa 2: 180 ºC (10 minutos) 
- Etapa 3: 180 ºC - Tambiente (15 minutos) 
 
3.2 VALIDACIÓN DE LAS CONDICIONES DE EXTRACCIÓN 
SELECCIONADAS 
El método optimizado fue validado aplicándolo a diferentes alícuotas 
(n=8) de los materiales de referencia certificados DOLT-3 y DORM-2, con 
los se había realizado también el diseño factorial de experimentos, no 
encontrándose diferencias estadísticamente significativas entre los resultados 
obtenidos y los certificados ni para mercurio inorgánico ni para mercurio 
orgánico como se muestra en la tabla 3.11.  
 
Tabla 3.11. Evaluación de la exactitud del método de determinación indirecta de    




  Concentración de mercurio 
       inorgánico  (μg g-1) 
  Concentración de mercurio 










DOLT-3 1,67 1,68±0,10   1,70   1,67±0,10 
DORM-2 0,17 0,188±0,005   4,47±0,32   4,41±0,01 
(*: Este resultado fue calculado utilizando como contenido total en mercurio el 
hallado para este material al realizar la correspondiente evaluación del método de 





 Los límites de detección y cuantificación para el mercurio inorgánico 
fueron de 26 y 87 ng g-1, respectivamente. Además se obtuvo una buena 
repetitividad en la medida de una misma digestión ya que el porcentaje de 
desviación estándar relativa fue de 4,3 % (1,32 μg g-1 de Hg2+, n=8). 
 Por último, se realizó un estudio de la estabilidad con el tiempo de 
las especies extraídas para evaluar la posibilidad de interconversiones 
posteriores a la extracción. Para ello una misma digestión del material de 
referencia DOLT-3 extraído según las condiciones optimizadas y que ya había 
sido medida al ser preparada, fue conservada a 4 ºC y fue medida de nuevo 
cada diez días durante el mes siguiente a su preparación. Los resultados 
obtenidos en las cuatro determinaciones presentaron una desviación estándar 
relativa inferior al 9 %, lo que indica que no se produjeron degradaciones 
del monometilmercurio en el medio de extracción con el tiempo. 
 
3.3 APLICACIÓN A MUESTRAS REALES DEL MÉTODO DE 
ESPECIACIÓN INDIRECTA DE MERCURIO 
Una vez validado el método propuesto para la determinación 
indirecta de mercurio orgánico en tejidos de peces por FI-CV-AFS, dicho 
método fue aplicado al estudio de muestras reales. Las muestras analizadas 
correspondían a peces gato (Ameiurus melas) que fueron pescados en el 
Embalse de Guajaraz (Río Tajo, Toledo, España) utilizando la técnica de 
pesca eléctrica. Estas muestras procedían de una zona no expuesta a la 
contaminación por mercurio y por este motivo únicamente se utilizaron con 
el fin de evaluar las recuperaciones de las especies de mercurio realizando las 
correspondientes adiciones. De esta manera se podría evaluar las posibles 
interferencias de la matriz en las determinaciones y la aplicabilidad del 
método desarrollado al estudio de muestras reales. 
El tejido que se empleó para el estudio fue el músculo. Así pues, los 
músculos de los peces fueron separados y conservados a una temperatura de       
-80 ºC. Posteriormente fueron liofilizados y tras este proceso se conservaron 




a -20 ºC hasta su digestión. La muestra analizada procedía de la combinación 
de siete porciones diferentes que fueron convenientemente molidas y 
homogeneizadas tras su liofilización.  
En primer lugar, esta muestra fue analizada aplicando el método de 
determinación de mercurio total en muestras biológicas de origen animal. A 
continuación, se determinó el contenido en mercurio inorgánico según el 
método de análisis descrito anteriormente. Los resultados obtenidos (tabla 
3.12) indican que, como cabía esperar, prácticamente todo el mercurio 
presente en las muestras de pez gato se encuentra en forma de mercurio 
orgánico (monometilmercurio). 
Tabla 3.12. Contenidos en mercurio total e inorgánico de la muestra analizada 
Muestra   Hg2+ (μg g-1)   Hg total (μg g-1) 
Pez gato      < LOD  0,545±0,030 (n=8) 
        (LOD: límite de detección) 
 
Para confirmar la fiabilidad de estos análisis, se realizaron adiciones 
de cantidades conocidas de mercurio inorgánico y monometilmercurio sobre 
las muestras. Este tipo de experimentos asumen que la extracción de la 
cantidad añadida es equivalente a la extracción del mercurio contenido en 
las muestras (25), por lo que de esta manera se puede evaluar el método de 
extracción diferencial de las especies de mercurio desarrollado.  
 
Debido a que se disponía de una cantidad de muestra muy pequeña,  
únicamente se pudieron evaluar las recuperaciones de mercurio utilizando 
dos niveles de adición de mercurio inorgánico. No obstante, para que fuera 
posible estudiar simultáneamente la influencia de la presencia de 
monometilmercurio (CH3Hg+), en uno de los niveles de adición se añadió 





Tabla 3.13. Recuperaciones de mercurio inorgánico en presencia de 








Adición I 0,30 ---   0,335±0,030 (n=6) 
Adición II 0,50 0,50   0,561±0,022 (n=6) 
 
La forma de realizar este experimento consistió en adicionar el 
correspondiente volumen de la disolución patrón de mercurio inorgánico o 
monometilmercurio sobre la muestra sólida liofilizada de pez gato y dejar 
agitando durante 24 horas para lograr una buena homogeneización de la 
adición. Transcurrido ese tiempo se llevó a cabo la extracción en microondas 
utilizando las condiciones óptimas (2 mL de TMAH como agente extractante 
y una temperatura máxima de digestión de 180 ºC). Posteriormente los 
extractos obtenidos fueron analizados utilizando el sistema FI-CV-AFS 
logrando en todos los casos recuperaciones de mercurio inorgánico próximas 
al 100 %, como se muestra en la tabla 3.13. Esto indica que el 
monometilmercurio no se degrada en las condiciones de análisis 
seleccionadas. Por tanto, una vez conocido el contenido en mercurio total, 





En este capítulo se han desarrollado métodos analíticos sencillos, 
rápidos y reproducibles para la determinación de contenidos totales de 
mercurio en diferentes tipos de muestras medioambientales (aguas, 
sedimentos y muestras biológicas de origen animal y vegetal) basados en el 
análisis mediante un sistema de inyección en flujo, con generación de vapor 




frío y determinación por espectroscopia de fluorescencia atómica (FI-CV-
AFS). Los métodos correspondientes a la determinación de muestras sólidas 
comprenden una extracción ácida de las especies de la matriz sólida en un 
sistema de microondas utilizando recipientes cerrados de teflón y fueron 
validados utilizando materiales de referencia certificados.  
Por otro lado, debido a que para evaluar la contaminación por 
mercurio no es suficiente con la determinación de contenidos totales, se ha 
desarrollado un procedimiento simple, rápido y preciso para la especiación 
indirecta de mercurio orgánico en muestras biológicas determinando 
específicamente el mercurio inorgánico presente en estas muestras por FI-CV-
AFS. Esta metodología permite diferenciar entre las formas orgánicas e 
inorgánicas de mercurio sin necesidad de recurrir a los complejos 
acoplamientos instrumentales que suelen ser necesarios para realizar la 
especiación de este elemento lo que reduce el tiempo de análisis y permite su 
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1.- DESARROLLO Y OPTIMIZACIÓN DE UN SISTEMA 




Se ha desarrollado un acoplamiento instrumental para el análisis de 
las especies de mercurio que está compuesto básicamente de tres elementos: 
un cromatógrafo de gases, una unidad pirolizadora y un detector de 
fluorescencia atómica, todos ellos descritos en el capítulo II (figura 4.1). 
Figura 4.1. Acoplamiento instrumental para la especiación de mercurio  
 
 El funcionamiento de este sistema se basa en que las especies de 
mercurio introducidas en el cromatógrafo son arrastradas por una corriente 
de helio y se dirigen a la columna cromatográfica. La separación se lleva a 
cabo, por tanto, en una columna capilar que en su extremo final está 
conectada, por medio de una línea de transferencia (en nuestro caso, un 
tubo capilar sin relleno), a un pirolizador. En este sistema de pirólisis térmica 
las formas orgánicas del mercurio se descomponen bajo la acción de altas 
temperaturas (aproximadamente de unos 800 ºC), de manera que la forma 
final en la que se encuentran las especies organomercuriales a la salida del 





























portadora del mercurio metálico es arrastrada con un flujo de argón (gas de 
refuerzo) que conduce el mercurio al detector de fluorescencia atómica. Así, 
la señal obtenida con este detector es registrada en el tiempo y las especies 
químicas son identificadas por su tiempo de retención.  
 
1.1 ADECUACIÓN DE LAS FORMAS DE MERCURIO PARA SU 
ANÁLISIS MEDIANTE CROMATOGRAFÍA DE GASES 
 Para poder llevar a cabo un análisis de las formas de mercurio 
mediante cromatografía de gases, es necesaria una adecuación previa de 
dichas formas. Esto se debe a que las especies de mercurio más frecuentes en 
la Naturaleza son las formas iónicas de este elemento (Hg2+ y CH3Hg+). Sin 
embargo, estas especies no pueden analizarse directamente por 
cromatografía de gases al no ser volátiles. Por tanto, se requiere una etapa 
previa de derivatización en la que las formas iónicas pasen a otras volátiles 
de menor polaridad susceptibles de ser analizadas mediante esta técnica 
cromatográfica (1-4). 
 Esta etapa de adecuación de las formas iónicas de mercurio puede 
llevarse a cabo siguiendo diferentes procedimientos de extracción o 
derivatización. De entre todos ellos el método seleccionado fue el de 
derivatización con un agente etilante como es el tetraetilborato de sodio 
(NaB(C2H5)4). Esta elección se debió, entre otros motivos, a que este reactivo 
permite la derivatización en medio acuoso y a su disponibilidad comercial, 
frente a otros agentes que han de ser sintetizados en el laboratorio. 
Como ya se indicó en la introducción, las reacciones que tienen lugar 
en este proceso de etilación serían las siguientes: 
 
Hg2+  + 2 NaB(C2H5)4  + 6 H2O  Hg(C2H5)2 + 2 B(C2H5)3 + 2 Na+ 
 CH3Hg + + NaB(C2H5)4  + 3 H2O  CH3Hg(C2H5) + B(C2H5)3 + Na+ 




Así pues, las especies que verdaderamente analizaremos serán el 
mercurio inorgánico en forma de Hg(C2H5)2 y el monometilmercurio en 
forma de CH3Hg(C2H5). (Para simplificar de ahora en adelante nos 
referiremos a estas especies como Et2Hg y EtMeHg, respectivamente). 
 El protocolo de derivatización utilizado inicialmente se basó en el 
descrito en uno de los trabajos revisados aunque en ese caso se utilizaba 
como técnica de detección el ICP-MS (5). Según dicho protocolo, el pH 
adecuado del medio para llevar a cabo la derivatización es de 3,9. Así, la 
etilación se realizó con tetraetilborato de sodio a pH=3,9 en un medio 
acético-acetato y extrayendo las especies en una fase orgánica.  
Para seleccionar el disolvente orgánico más adecuado para la 
extracción de las especies se probaron dos fases orgánicas, isooctano y 
hexano, que son los disolventes orgánicos que suelen ser utilizados para este 
tipo de determinaciones (2, 5, 6). Finalmente se eligió el hexano como 
medio de extracción, puesto que se observó que se conseguía una señal 
mayor, del 15 al 20 % superior, en hexano que en isooctano. 
 Una vez seleccionado el disolvente orgánico, se procedió a evaluar la 
estabilidad de los extractos etilados antes de proceder a su medida. Por ello, 
se estudió la estabilidad de las especies durante una semana comparando los 
resultados de cada una de las medidas con los obtenidos al analizar la 
muestra recién derivatizada (tiempo cero) por medio del parámetro R 
definido según la siguiente expresión: 
 0  
donde X es el valor medio de las medidas realizadas a los diferentes tiempos. 
La incertidumbre de estas medidas de estabilidad también fue 
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donde CV es el coeficiente de variación de X. 
La representación de R frente al tiempo de almacenamiento de las 
muestras derivatizadas (figura 4.2) indicó que las especies de mercurio 
etiladas (Et2Hg y EtMeHg) permanecen estables durante 4 días. A partir de 
ese momento se observa una disminución considerable de la señal que llega a 
ser incluso superior al 50 % transcurrida una semana. Además, en la figura 
4.2 aparecen representadas las incertidumbres combinadas (Ut) 
correspondientes a cada valor de R que oscilaron entre 0,002 y 0,092. 
 
Figura 4.2. Estabilidad de las especies de mercurio etiladas en hexano 
  
Atendiendo a todo lo anterior, el protocolo de derivatización 
seleccionado, que aparece esquematizado en la figura 4.3, consta de las 
siguientes etapas: 
En primer lugar, a 2 mL de la disolución problema dispuestos en un 
vial de cristal de 22 mL se le añaden 5 mL de una disolución tampón de 
ácido acético/acetato sódico 0,1 M para mantener el pH próximo a 3,9. A 
continuación se adicionan 2 mL de hexano y, por último, se añaden 5 mL de 
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en atmósfera inerte de nitrógeno o argón. Esta mezcla se agita manualmente 
durante 10 minutos y luego se centrifuga a 600 g (3000 r.p.m.) durante 5 
minutos. Finalmente, se procede a retirar 1 mL de la fracción orgánica que se 




Figura 4.3. Esquema general del proceso de derivatización 
 
1.2 OPTIMIZACIÓN DEL ACOPLAMIENTO INSTRUMENTAL 
 Para optimizar el sistema de especiación propuesto se estudiaron 
aquellos parámetros que podían afectar a la separación y a la detección de 
las especies analizadas. Estos parámetros podían ser tanto parámetros 
cromatográficos como parámetros propios de la pirólisis o la detección por 


















 Parámetros cromatográficos 
 Características de la columna 
 Tipo y volumen de inyección 
 Temperatura de inyección 
 Programa de tiempos y temperaturas 
 Caudal del gas portador 
 
 Parámetros del pirolizador 
 Temperatura de pirólisis 
 
 Parámetros de la detección por fluorescencia atómica 
 Adquisición de la señal analítica 
 Ganancia  
 Caudal de gas de refuerzo 
 Caudal de gas envolvente 
 
 
 Dicha optimización se realizó utilizando una disolución con los 
patrones de mercurio inorgánico y monometilmercurio en concentraciones 
de 50 μg L-1 derivatizada utilizando el procedimiento descrito anteriormente. 
Además a todas las disoluciones inyectadas se les añadió difenilmercurio en 
una concentración de 50 μg L-1 (como Hg) adicionado después de la 
derivatización para poderlo utilizar posteriormente como patrón interno. Se 
evaluó la posibilidad de añadir el difenilmercurio antes de la etilación pero se 
observó que durante este proceso se producía una transalquilación. 
 
1.2.1 CONDICIONES CROMATOGRÁFICAS 
 La columna cromatográfica que se utilizó en las separaciones 
realizadas fue una columna capilar apolar de 15 m de longitud, 0,25 mm de 
diámetro interno (tipo “narrowbore”) y una fase estacionaria DB-5 (95 % 
dimetilpolisiloxano,  5 % fenilmetilsilicona) de 0,25 μm de espesor. 




 El programa de temperaturas aplicado debe permitir una adecuada 
separación de las especies utilizando tiempos de análisis lo más cortos 
posibles. Así se comprobó que para obtener una buena separación de las 
especies de mercurio era necesario emplear una temperatura inicial de 40 ºC 
ya que comenzando a temperaturas superiores (como 50 ºC ó 60 ºC) los 
picos correspondientes a las dos especies a estudio se solapaban. Además se 
observó que los picos se resolvían mejor manteniendo dicha temperatura 
durante unos minutos, por lo que el programa de temperaturas empleado 
fue el siguiente: 
• Temperatura inicial: 40 ºC (2 minutos) 
• Rampa de temperaturas: 40 ºC min-1 
• Temperatura final: 200 ºC (2 minutos) 
 
En cuanto al caudal del gas portador (helio), éste se fijó en un valor 
muy bajo (de 3,0 mL min-1) ya que la columna capilar utilizada del tipo 
“narrowbore” no soporta flujos muy elevados. Además se comprobó que al 
aumentar dicho caudal (caudales de 5 ó 7 mL min-1) disminuía la resolución 
de los picos correspondientes a las especies etiladas. 
Otro parámetro optimizado fue el tipo de inyección. Se comprobó 
que, como era de esperar, al emplear inyección sin división (splitless) 
aumentaba la señal de las medidas comparadas con las realizadas con 
división (la señal se triplicaba) incluso utilizando las menores relaciones de 
split posibles (1:1). Por tanto, se decidió trabajar inyectando sin división de 
flujo. 
 Por último, se optimizó la temperatura de inyección ya que este 
parámetro juega también un papel fundamental. Temperaturas de inyección 
demasiado bajas no permitirían la volatilización de los analitos en el 
inyector, de manera que éstos no pasarían a la columna cromatográfica. Por 
el contrario, temperaturas de inyección demasiado elevadas podrían originar 
la descomposición de las especies inyectadas. Además tampoco han de 





cromatográfica utilizada, que en nuestro caso era de 325 ºC. Por tanto, se 
estudió el efecto de la temperatura de inyección tanto para el área como 
para la anchura de pico en el intervalo 150-300 ºC con incrementos de           
50 ºC. Se observó que el área de pico asciende ligeramente con la 
temperatura y a su vez que el ancho de los picos disminuye (figura 4.4), por 
ello la temperatura de inyección seleccionada fue de 300 ºC. En estas 
condiciones la resolución obtenida entre los picos de las dos especies 
estudiadas fue de 18,21. 
 
Figura 4.4. Influencia de la temperatura de inyección en el área (A) y la          
anchura (w) de los picos obtenidos en la separación cromatográfica 
 
1.2.2 ADQUISICIÓN DE LA SEÑAL ANALÍTICA 
La ganancia o sensibilidad en las medidas se fijó en 1000, ya que en 
el análisis de metales traza, como es el mercurio, se requiere siempre la 
máxima sensibilidad posible. Por tanto, establecido el intervalo de medida o 
ganancia en 1000 quedaría por evaluar el efecto del factor de filtro aplicado.  
Este parámetro está relacionado con la adquisición de los datos pues 
indica la densidad de puntos que se utiliza a la hora de representar la 
correspondiente señal analítica. Esto puede ser determinante en estas 
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determinaciones por FI-CV-AFS, sino que es una señal transitoria 
correspondiente a una separación cromatográfica. En las medidas realizadas 
por FI-CV-AFS se conocía la correspondencia existente entre la ganancia 
seleccionada y el filtro óptimo. Sin embargo, en este caso se desconoce y 
puede que dicha relación sea diferente. Por este motivo se estudiaron los 
resultados obtenidos con los valores de 64, 32, 16 y 8 que son los propuestos 
para el sistema FI-CV-AFS. 
Se evaluó de nuevo el efecto tanto en el área como en la anchura de 
los picos observándose (figura 4.5) que este parámetro apenas influye en el 
área pero sí presenta un importante efecto en la anchura de los picos. A 
pesar de que las anchuras de pico menores se obtuvieron para el valor del 
filtro menor estudiado igual a 8, se seleccionó un factor de filtro de 16 como 
valor óptimo. Esto se debió a que al disminuir el valor del factor de filtro se 
observó también un aumento en la relación señal/ruido del cromatograma lo 
cual podría interferir posteriormente en el cálculo de los límites de detección 
y cuantificación. Aplicando un factor de filtro de 16 para la adquisición de la 
señal analítica, la resolución encontrada entre los picos fue de 16,90. 
 
Figura 4.5. Influencia del factor de filtro en el área (A) y la anchura (w)                    



































Factor de f iltro





1.2.3 TEMPERATURA DE PIRÓLISIS 
 Para que la detección de mercurio sea óptima es necesario que las 
especies de mercurio separadas en el cromatógrafo de gases se transformen 
en mercurio elemental, el cual será detectado en el espectrómetro de 
fluorescencia atómica. Con temperaturas de pirólisis demasiado bajas no se 
conseguiría una adecuada atomización de las especies químicas de mercurio. 
Sin embargo, a temperaturas muy elevadas se podría producir una reducción 
de la sensibilidad de algunas especies de mercurio como se ha comprobado 
en estudios previos (7). Así, teniendo en cuenta lo recogido en la bibliografía 
acerca de la temperatura más adecuada para la pirólisis, se estudió un 
estrecho intervalo de temperaturas comprendido entre 700-850 ºC en 
incrementos de 50 ºC.  
En la figura 4.6 se observan los resultados obtenidos de este estudio. 
Se seleccionó la temperatura de 800 ºC como óptima, estableciendo una 
situación de compromiso entre una buena sensibilidad (área de pico grande) 
y una anchura de pico lo menor posible. En estas condiciones la resolución 
entre los picos fue de 18,32. 
 
Figura 4.6. Influencia de la temperatura de pirólisis en el área (A) y la             
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1.2.4 CAUDAL DE ARGÓN DE REFUERZO 
 La corriente gaseosa que sale del cromatógrafo no es por sí misma 
suficiente para generar picos altos y estrechos, fundamentalmente debido al 
bajo flujo de ésta y al diseño del detector (que requiere flujos de unos 300 
mL min-1 para su funcionamiento óptimo). Por tanto, para favorecer la 
formación de este tipo de picos es necesario el empleo de una corriente 
auxiliar que sirva como refuerzo.  
Como gas de refuerzo debe utilizarse un gas diferente al helio que 
suele ser el gas portador en la separación cromatográfica. Esto se debe a que 
el helio es una molécula muy pequeña capaz de atravesar las paredes del 
tubo fotomultiplicador. Si esto ocurriera, el helio difundido a través del 
fototubo provocaría pérdidas de sensibilidad en el mismo, hasta dañarlo 
irreversiblemente. Para evitarlo se ha de introducir un gas no reactivo, con 
moléculas mayores, que permita diluir el helio presente debido al 
acoplamiento del detector de fluorescencia con el cromatógrafo de gases (7). 
Normalmente como gas de refuerzo suele utilizarse una corriente de 
argón por las ventajas que presenta frente a otros gases en la detección por 
fluorescencia atómica. El flujo de esta corriente también debe ser optimizado 
ya que flujos de argón demasiado bajos generan picos anchos que podrían 
solapar entre sí, pero flujos demasiado elevados podrían hacer disminuir la 
señal.  
Por ello se evaluó este caudal en un intervalo comprendido entre 60 
y 220 mL min-1 con incrementos de 30 mL min-1. En vista de los resultados 
obtenidos que se muestran en la figura 4.7 se seleccionó un caudal de argón 
de refuerzo de 150 mL min-1 que será regulado a través del manómetro del 
pirolizador. Midiendo en esas condiciones la resolución entre los picos 







Figura 4.7. Influencia del caudal de argón de refuerzo el área (A) y la anchura 
(w) de los picos obtenidos en la separación cromatográfica 
 
1.2.5 CAUDAL DE ARGÓN ENVOLVENTE 
 La corriente de gas envolvente desempeña un papel fundamental ya 
que actúa como protector del tubo fotomultiplicador del detector. Esta 
protección es necesaria ya que como se indicó anteriormente se debe evitar 
que la corriente portadora de helio proveniente del cromatógrafo llegue 
hasta el detector. Además, esta corriente tiene una segunda función que es la 
de mantener confinada la corriente portadora de mercurio en un dominio 
espacial bien definido, ya que no existe ningún soporte físico que sostenga la 
muestra (7). 
 En nuestro caso, el valor del caudal de argón envolvente empleado 
fue de 300 mL min-1 ya que es un parámetro prefijado en el equipo y que no 
es posible modificar. Por tanto, al igual que ocurría en el sistema FI-CV-AFS 
para obtener este flujo de argón habría simplemente que suministrar argón al 
detector a una presión aproximada de 40 psi. Haciendo esto el equipo se 
encargaría de regular automáticamente este aporte de gas de manera que la 
presión en el interior del mismo fuera de 30 psi que es la presión adecuada 
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1.2.6 CONDICIONES INSTRUMENTALES SELECCIONADAS 
 Las  condiciones instrumentales óptimas se resumen en la tabla 4.1. 
Tabla 4.1. Parámetros óptimos para el acoplamiento GC-pyro-AFS 
Cromatógrafo de gases  
Columna DB-5, 15 m x 0,25 mm x 0,25 μm 
Tipo de inyector Split/Splitless 
Volumen de inyección 1 μL (en Splitless) 
Temperatura de inyección 300 ºC 
Programa de temperaturas 40 ºC (2 min.), 40 ºC min-1, 200 ºC (2 min.) 
Flujo de gas portador (helio) 3 mL min-1 
Analizador de mercurio  
Temperatura de pirólisis 800 ºC 
Características del detector  
Flujo de gas de refuerzo 
(argón) 
150 mL min-1 
Flujo de gas envolvente 
(argón) 
300 mL min-1 
Ganancia 1000 
Factor de filtro 16 
 
Asimismo, en la figura 4.8 se muestra un cromatograma obtenido, en 
las condiciones anteriormente indicadas, para la mezcla de las formas 
derivatizadas del monometilmercurio (etilmetilmercurio) y del mercurio 
iónico divalente (dietilmercurio) junto con el patrón de inyección 







Figura 4.8. Cromatograma de una mezcla de estándares de concentración             
50 μg L-1 en CH3Hg+, Hg2+ y (C6H5)2Hg (como Hg) 
 
1.3 CARACTERÍSTICAS ANALÍTICAS DEL ACOPLAMIENTO    
GC-pyro-AFS 
 Una vez optimizados los distintos parámetros que influyen en el 
sistema propuesto fue necesario proceder a caracterizarlo analíticamente. 
Para ello se calcularon en primer lugar los límites de detección y 
cuantificación.  Posteriormente, se comprobó la proporcionalidad entre la 
señal analítica y la concentración para poder evaluar así la existencia de una 
respuesta lineal obteniendo las correspondientes rectas de calibrado. Así, los 
resultados obtenidos permitirán después decidir la forma en la que se va a 
realizar la determinación cuantitativa a partir del cromatograma obtenido. 
 
1.3.1 LÍMITES DE DETECCIÓN Y CUANTIFICACIÓN 
 En los análisis de especiación de mercurio en los que se realiza una 














cuantificación se hará en función del nivel de ruido de la línea base. La forma 
de proceder para el cálculo de estos límites fue la siguiente: 
 En primer lugar, se realizó una inyección de un blanco obteniendo su 
correspondiente cromatograma en el que se midió la fluctuación del ruido 
expresada según la misma escala utilizada para las alturas de los picos. Esta 
medida se hizo en una zona concreta del cromatograma que comprendía 
unos dos minutos y en la que el ruido no fluctuaba demasiado. A 
continuación, se llevó a cabo la inyección de un patrón con concentraciones 
conocidas de los compuestos a estudio (10 μg L-1) y se midió la altura de cada 
uno de los dos picos obtenidos. Conocidos estos valores y la concentración a 
la que correspondían, se compararon estos últimos valores de altura y 
concentración con el valor de altura correspondiente a la fluctuación del 
ruido medido en el cromatograma del blanco. Así, relacionando alturas y 
concentraciones pudo calcularse una concentración equivalente para el 
blanco (cB) correspondiente a cada uno de los compuestos. De manera que 
esto permitió el cálculo de los límites de detección y cuantificación aplicando 
las expresiones siguientes: 
 
              3 ·                      10 ·  
  
De los resultados obtenidos (tabla 4.2) puede deducirse la gran 
sensibilidad del sistema propuesto ya que dichos límites son del orden de los 
picogramos. 
Tabla 4.2. Límites de detección (LD) y cuantificación (LC) del sistema                   
GC-pyro-AFS 
Especie LD (μg L-1) LC (μg L-1) 
CH3Hg+ 1,8 5,9 






1.3.2 RECTAS DE CALIBRADO 
Atendiendo a los límites de detección y cuantificación obtenidos se 
decidió empezar a estudiar la linealidad desde una concentración de 5 μg L-1. 
Se llegó hasta 200 μg L-1 porque concentraciones superiores podrían generar 
problemas de contaminación en el sistema. 
 Para preparar los patrones de concentraciones conocidas en CH3Hg+ 
y Hg2+ se podría proceder de dos formas diferentes. Una de ellas sería la de 
derivatizar independientemente cada uno de los patrones de las diferentes 
concentraciones a estudio. La otra posibilidad sería derivatizar un patrón de 
concentración elevada a partir del cual se prepararían por dilución el resto 
de los patrones. Teniendo en cuenta que el proceso de derivatización es muy 
laborioso, de esta última forma se ahorraría tiempo en la preparación de las 
muestras y se economizaría el proceso. Para evaluar si existen diferencias 
entre ambos procedimientos se realizaron sendos calibrados y después se 
compararon estadísticamente las pendientes de las diferentes rectas de 
calibrado obtenidas procediendo de ambas formas. 
Las rectas de calibrado obtenidas que aparecen en la tabla 4.3 se 
calcularon ajustando por mínimos cuadrados los valores de área de pico (A) 
frente a la concentración (c) por lo que todas ellas son de la forma:                    
A = a + b c, siendo a la ordenada en el origen y b la pendiente.  
Tabla 4.3. Rectas de calibrado para la determinación de CH3Hg+ y Hg2+                                           




Ecuación recta r2 
CH3Hg+ 
Etilación directa A=-2,526(±2,501)+0,721(±0,026)c 0,9946 
Dilución A=-2,043(±0,585)+0,705(±0,006)c 0,9997 
Hg2+ 
Etilación directa A=4,838(±3,359)+1,148(±0,036)c 0,9962 
Dilución A=-0,138(±0,933)+1,108(±0,010)c 0,9997 




 Se seleccionó como señal analítica el área de pico y no la altura, ya 
que este tipo de señal ofrece una mayor precisión en las determinaciones por 
cromatografía. 
 Una vez calculadas las rectas de calibrado con patrones preparados 
según ambos procedimientos se procedió a la comparación de dichas rectas. 
Para ambas especies, al comparar las varianzas de las rectas correspondientes 
a patrones obtenidos por etilación directa o dilución aplicando el test de la 
F, se obtuvo que Fexperimental > Fteórico, lo que indicó que existían diferencias 
significativas entre las varianzas de las rectas. Por ello se realizó la 
comparación de las pendientes aplicando la aproximación de Cochran del 
test de la t. Así pues, se encontró que tcalculado< t para las rectas de ambas 
especies, lo que demostró que en ambos casos no existían diferencias 
estadísticamente significativas entre las pendientes de las rectas para el nivel 
de significación estudiado (p=0,05). Por tanto, esto indica que las rectas de 
calibrado obtenidas no se vieron afectadas por la forma de preparación de 
los patrones lo que permitirá poder prepararlos por dilución en ocasiones 
posteriores. 
 Además observando los coeficientes de determinación (r2) se 
comprobó que existía una buena proporcionalidad entre áreas y 
concentraciones ya que en todos los casos los valores de estos coeficientes 
fueron muy próximos a 1, especialmente para las rectas calculadas con los 
patrones obtenidos por dilución.  
 Por último, para comprobar si las ordenadas en el origen de las rectas 
de calibrado obtenidas eran o no significativamente distintas de cero se 
aplicó el correspondiente test estadístico encontrándose en todos los casos 
que no existía error sistemático para el nivel de significación considerado 
(p=0,05). Con lo que estadísticamente las ordenadas en el origen de las 







1.3.3 ASPECTOS CUANTITATIVOS 
 Existen diferentes métodos cuantitativos para el tratamiento de los 
datos proporcionados por el cromatograma. Entre ellos se encontrarían el 
método del estándar interno, el método de la calibración absoluta o relativa 
y, en el caso de que las ordenadas en el origen de las rectas de calibrado 
fueran despreciables, se podría aplicar también el método de intercalación de 
patrones y muestras. Algunos de estos métodos, como el método del 
estándar interno o el método de calibración relativa, se basan en utilizar una 
sustancia que generalmente no está presente en la muestra a cromatografiar y 
cuyo pico no coincida o solape con los de los compuestos de la muestra. Los 
cálculos se realizan relacionando las áreas y concentraciones de los 
compuestos con los de la sustancia estándar interna. 
  En nuestro caso, a pesar de inyectar en todas las medidas 
difenilmercurio como patrón interno, finalmente se descartó su uso para 
realizar la cuantificación por la falta de reproducibilidad en la medida de este 
compuesto. Así las correspondientes desviaciones estándar relativas de las 
áreas de cada una de las especies calculadas a partir de 10 inyecciones 
consecutivas fueron de 8,9 % para el (C6H5)2Hg, 4,7 % para el EtMeHg  y 
5,9 % para el Et2Hg. 
 Otra posible alternativa para la cuantificación sería el uso del método 
de intercalación de patrones y muestras, ampliamente utilizado en 
laboratorios de control y en ciertas aplicaciones industriales, que presenta 
ventajas como la de proporcionar valores de incertidumbres significativos 
asumiendo que se realiza un número adecuado de medidas independientes 
(8). Este método se basa en el hecho de que, al ser la ordenada en el origen 
despreciable, las áreas y las concentraciones quedan relacionadas únicamente 
por el correspondiente factor de respuesta K. De manera que la 
cuantificación se realiza preparando dos patrones (P1 y P2) de las especies a 
determinar en una concentración exactamente conocida y que debe ser 
similar en ambos. Estos patrones serán inyectados de forma intercalada entre 
las inyecciones de las muestras. Así, la concentración de la muestra es 




calculada por medio de la relación existente entre el área de pico de la 
muestra y el correspondiente factor de respuesta hallado en función de los 






2.- ESPECIACIÓN DE MERCURIO EN MUESTRAS BIOLÓGICAS 
POR GC-pyro-AFS 
 
Una vez desarrollado y caracterizado desde el punto de vista 
analítico el sistema GC-pyro-AFS, se procedió a poner a punto un método 
para la especiación de mercurio en muestras biológicas utilizando dicho 
sistema híbrido. Este procedimiento será complementario al método para la 
especiación indirecta de mercurio por FI-CV-AFS, presentado en el capítulo 
anterior, ya que permitirá determinar la concentración de 
monometilmercurio presente en aquellas muestras que ofrezcan un resultado 
positivo en cuanto al mercurio orgánico.  
Para el desarrollo del método es necesario, en primer lugar, la 
optimización de la etapa de extracción desde la matriz, determinante en este 
tipo de tejidos (9). Asimismo se debe confirmar si las condiciones de 
derivatización optimizadas para estándares son también válidas para este 
tipo de muestras. La validación de ambas condiciones se llevó a cabo 
utilizando de nuevo los materiales de referencia DOLT-3 y DORM-2, aunque 
















2.1 OPTIMIZACIÓN DE LAS CONDICIONES DE EXTRACCIÓN Y 
DERIVATIZACIÓN 
Las condiciones de extracción seleccionadas deben permitir la 
extracción cuantitativa de las especies sin que se produzcan interconversiones 
de las mismas. Inicialmente se establecieron las mismas condiciones que las 
del método de especiación indirecta desarrollado en el capítulo anterior, 
pues ya se comprobó que eran adecuadas para la extracción diferencial de las 
especies de mercurio en tejidos biológicos. Por tanto, se volvió a realizar la 
digestión utilizando un sistema de extracción en recipientes cerrados 
(Milestone, Ethos Plus). Así, se probó la digestión de 0,2 gramos de muestra 
utilizando 2 mL de TMAH al 25 % (m/v en metanol) y aplicando el siguiente 
programa de tiempos y temperaturas: 
- Etapa 1: Tambiente - 180 ºC (10 minutos) 
- Etapa 2: 180 ºC (10 minutos) 
- Etapa 3: 180 ºC - Tambiente (15 minutos) 
Una vez realizada la extracción, se llevó a cabo la derivatización 
siguiendo el protocolo propuesto anteriormente en el apartado 1.1. Al haber 
realizado una extracción alcalina de las muestras, fue necesaria la adición de 
ácido acético concentrado para alcanzar un valor de pH de 3,9. En cuanto al 
agente etilante se empleó una disolución de NaB(C2H5)4 al 0,1 % (m/v). 
Tras la extracción y derivatización de las muestras, éstas se analizaron 
según las condiciones óptimas del sistema híbrido GC-pyro-AFS. En la figura 
4.9 se reflejan los resultados obtenidos al evaluar los porcentajes de 
recuperación, tanto para el monometilmercurio como para el mercurio 
inorgánico, en los dos materiales de referencia certificados estudiados. Se 
puede observar que las recuperaciones no fueron totalmente satisfactorias, ya 
que en el caso del DOLT-3 se recuperó bien el CH3Hg+ pero no así el Hg2+ 
(recuperación del 62 %), mientras que en el DORM-2 la recuperación del 
CH3Hg+ fue inferior al 90 % y la del Hg2+ presentó una gran desviación 
estándar relativa (15 %). 





Figura 4.9. Evaluación de la etapa de extracción y derivatización de DOLT-3 y 
DORM-2 utilizando 2 mL de TMAH y NaB(C2H5)4 al 0,1 % (m/v) 
 
Teniendo en cuenta que este procedimiento de extracción había 
dado resultados satisfactorios para la especiación indirecta, se estimó que los 
problemas observados podrían estar relacionados con el hecho de que para 
la determinación por GC-pyro-AFS fuera necesaria una destrucción más 
efectiva de la materia orgánica. Por tanto, se decidió evaluar el efecto que 
tenía un aumento en el volumen del agente extractante.  
Manteniendo el resto de variables (condiciones de extracción y 
derivatización) se procedió a extraer con 5 mL de TMAH. Los resultados 
obtenidos (figura 4.10) son acordes a los encontrados en el capítulo anterior 
al aplicar el diseño factorial de experimentos. En ambos casos se obtuvieron 
bajas recuperaciones del DOLT-3 al utilizar volúmenes de extractante 
diferentes a 2 mL. Concretamente, las recuperaciones al realizar la extracción 
con 5 mL de TMAH fueron especialmente bajas para la especiación directa al 
encontrar recuperaciones del 55 % y 33 % para el CH3Hg+ y el Hg2+, 
respectivamente. Sin embargo, para el DORM-2 varios volúmenes de TMAH 
ofrecieron buenas recuperaciones que, en muchos casos, eran superiores al 
100 % para el mercurio inorgánico. Así pues, se estableció un volumen de 2 





























Figura 4.10. Evaluación de la etapa de extracción y derivatización de DOLT-3 y 
DORM-2 utilizando 5 mL de TMAH y NaB(C2H5)4 al 0,1 % (m/v) 
  
Atendiendo a la bibliografía consultada, se observa que, en muchas 
ocasiones, para el tratamiento de muestras biológicas es necesario utilizar una 
concentración del agente etilante superior a la empleada para otro tipo de 
muestras (5, 10). Por este motivo se procedió a optimizar la concentración 
del tetraetilborato de sodio empleado en la derivatización. 
Se evaluó el efecto de la concentración de tetraetilborato de sodio en 
la derivatización de extractos de los materiales de referencia biológicos 
utilizando concentraciones superiores al 0,1 % (m/v) pero manteniendo el 
resto de condiciones de extracción y medida. De los resultados obtenidos 
(figura 4.11) se deduce que al derivatizar este tipo de muestras parte del 
reactivo empleado es consumido por algún agente presente en el medio 
antes de reaccionar con las especies de mercurio. Así pues, debe utilizarse una 
concentración superior a la necesaria para la derivatización de estándares. 
Asimismo se observa que es suficiente aumentar la concentración a 0,3 % 
(m/v) pues en este caso ya se obtienen recuperaciones próximas al 100 % 
































Figura 4.11. Efecto de la concentración del reactivo de etilación en la 
determinación de CH3Hg+ y Hg2+ en el material de referencia DOLT-3 
 
2.2 APLICACIÓN A MUESTRAS BIOLÓGICAS 
 Tras la optimización de las condiciones de extracción y 
derivatización, el protocolo establecido para llevar a cabo la preparación de 
las muestras biológicas para su posterior análisis por GC-pyro-AFS se 
representa esquemáticamente en la figura 4.12. 
 Este procedimiento fue validado mediante el análisis de los materiales 
de referencia certificados, DOLT-3 y DORM-2, que corresponden a hígado y 
músculo de pez, respectivamente. Así, utilizando el protocolo de preparación 
de la muestra de la figura 4.12 y utilizando el método de intercalación de 
patrones y muestras para la cuantificación, se obtuvieron resultados que no 
presentan diferencias estadísticamente significativas (para un nivel de 
significación de p=0,05) con los valores propuestos para los materiales de 
































Figura 4.12. Esquema del procedimiento propuesto para la especiación de 
mercurio en tejidos de peces mediante GC-pyro-AFS 
 
Tabla 4.4. Resultados en la determinación de mercurio en los materiales de 




Monometilmercurio        
(como Hg) (μg g-1) 
      Mercurio inorgánico  
                (μg g-1) 
Valor 
certificado 
        Valor 
    encontrado 
Valor 
propuesto 
Valor   
encontrado 
DOLT-3 1,70 1,71±0,12(n=7)    1,67   1,71±0,06(n=7) 

































 Asimismo procediendo de la forma indicada y midiendo en las 
condiciones óptimas del sistema GC-pyro-AFS, se obtuvieron los 
cromatogramas que se muestran en la figura 4.13.  
 
  
Figura 4.13. Cromatograma obtenido para el material de referencia certificado        
DOLT-3 (a) o DORM-2 (b) mediante GC-pyro-AFS 
 
Por último, con el próposito de completar este estudio, se evaluaron 
las recuperaciones obtenidas añadiendo diferentes concentraciones de 
monometilmercurio y/o mercurio inorgánico sobre tejido biológico de 
músculo de pez. Las adiciones se realizaron de igual manera que en el 
apartado 3.3 del capítulo anterior, es decir, adicionando el correspondiente 
volumen de la disolución patrón de mercurio inorgánico o 


























dejando homogeneizar durante 24 horas. Como se observa en la tabla 4.5 
las recuperaciones fueron, en todos casos, próximas al 100 % para ambas 
especies lo que confirma la exactitud de los análisis. Además estos resultados 
sirven para corroborar que el procedimiento de extracción con microondas 
desarrollado permite extraer cuantitativamente las especies de mercurio de 
muestras reales sin alterarse la forma química de las mismas y obteniendo 
recuperaciones adecuadas.  
 
Tabla 4.5. Recuperaciones de las especies de mercurio adicionadas sobre                     
tejidos de músculo de pez 
Concentración añadida    
(μg g-1) 
   Concentración encontrada         
                  (μg g-1)  
         Recuperación 
                 (%) 
CH3Hg+ Hg2+     CH3Hg+       Hg2+    CH3Hg+    Hg2+ 
0 0 0,63±0,06 0,16±0,02      -       - 
0 1,0 0,68±0,07 1,11±0,13      -   93,3±10,2 
0 2,0 0,69±0,06 2,05±0,11     - 94,0±5,4 
2,0 0 2,64±0,09 0,26±0,05 99,9±4,3       - 
4,0 0 4,82±0,16 0,22±0,03 104,4±5,8       - 
2,0 1,0 2,60±0,19 1,12±0,06 97,6±8,4 95,9±6,1 
4,0 2,0 4,44±0,29 2,21±0,09 95,1±7,1 102,3±4,7 
 
En comparación con otros procedimientos recogidos en la 
bibliografía (2, 3, 6, 9, 11) para la preparación de muestras para su análisis 
utilizando sistemas acoplados GC-pyro-AFS, el procedimiento para la 
especiación de mercurio en muestras biológicas desarrollado en este apartado 




permite una importante reducción en el tiempo de análisis, incluyendo la 
etapa de extracción y de derivatizacion de las muestras, como se indica en la 
figura 4.14. Además puede observarse que el método propuesto es uno de 
los pocos, junto al de Cai et al. (6), que permite la determinación simultánea 
de las dos principales especies de mercurio presentes en la naturaleza, es 
decir, el monometilmercurio y el mercurio inorgánico, ya que el resto de los 
procedimientos reflejados en la figura 4.14 sólo permiten determinar el 
monometilmercurio. 
 





Figura 4.14. Comparación del tiempo necesario para la especiación de mercurio 
con cromatografía de gases acoplada a un detector de fluorescencia atómica con 
diferentes procedimientos para la preparación de la muestra (2, 3, 6, 9, 11) 
 
3.- DETERMINACIÓN DE MONOMETILMERCURIO EN 
SEDIMENTOS MEDIANTE GC-pyro-AFS 
  
 A pesar de que todas las formas de mercurio son tóxicas, los 
principales efectos nocivos del mercurio tanto en el medio ambiente como 
sobre los seres humanos suelen estar relacionados con la transformación de 
las diferentes especies en monometilmercurio, que es la forma más tóxica y 
con mayor tendencia a bioacumularse (12). Los procesos de metilación y 
demetilación generalmente tienen lugar en los sedimentos. Por este motivo, 
es necesaria la determinación precisa y exacta de monometilmercurio en 
0 200 400 600 800 1000
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(*) Indica que sólo fue determinado el monometilmercurio 
Este trabajo
Extracción alcalina por ultrasonidos + Etilación (2)*
Extracción ácida por ultrasonidos + Westöo (9)*
Extracción con SDS por ultrasonidos + Westöo (9)*
Extracción alcalina por ultrasonidos + Westöo (2, 9, 11 )*
Enzimolisis + Westöo (11)*
Agitación + Fenilación (6)





sedimentos ya que de esta manera va a ser posible conocer mejor el ciclo 
biogeoquímico del mercurio así como estimar las exposiciones asociadas al 
mismo. 
 Los procedimientos analíticos utilizados para la determinación de 
monometilmercurio en sedimentos, al igual que sucede para otras especies 
organometálicas, suelen ser laboriosos y presentar diversos inconvenientes 
que complican la exactitud de los análisis debido a que constan de numerosas 
etapas. Por un lado, como ocurría en el caso de las muestras biológicas, se 
requiere la extracción de las especies de mercurio desde la matriz sólida,  
evitando que se produzcan interconversiones o pérdidas (13). Pero además, 
en el caso de los sedimentos, debido a los bajos niveles de 
monometilmercurio en presencia generalmente de altos contenidos de 
mercurio inorgánico, se hace necesario el desarrollo de etapas de 
preconcentración y limpieza, para llegar a límites de detección adecuados así 
como para evitar la generación artificial de monometilmercurio (14, 15). 
 Así pues, este apartado se va a centrar en el desarrollo de un 
procedimiento para la determinación de monometilmercurio en sedimentos 
mediante el sistema GC-pyro-AFS, siendo necesario para ello estudiar las 
correspondientes etapas de extracción, preconcentración y limpieza.  
 La optimización de la etapa de extracción se llevó a cabo utilizando 
dos sedimentos de referencia preparados en el laboratorio por adición de 
una determinada cantidad de monometilmercurio a sedimentos (T3 y T11) 
tomados en el río Tajo (Toledo, España) en abril de 2002. Estas muestras 
fueron tratadas tal y como se indicó en el capítulo II. Posteriormente, una 
porción de 50 gramos de cada sedimento fue mezclada con 10 mL de 
metanol que contenía una concentración conocida de monometilmercurio y 
se dejó agitando durante toda la noche para su estabilización. Una vez 
homogeneizada la adición, las muestras se conservaron a 4 ºC hasta su 
análisis. Debido a que el contenido de CH3Hg+ en los sedimentos estaba por 
debajo del límite de detección, la concentración adicionada se correspondió 
con la concentración total de monometilmercurio en estas muestras. Así, 




considerando que no se produjeron pérdidas durante el secado o el 
almacenamiento, la concentración de monometilmercurio adicionada fue de 
50 ng g-1. Además estos sedimentos fueron analizados para conocer también 
su contenido en mercurio total (tabla 4.6). Para ello se aplicó el método de 
determinación de mercurio total en sedimentos desarrollado en el capítulo 
anterior.  
Tabla 4.6. Contenidos en monometilmercurio y mercurio total de los                
sedimentos de referencia preparados 
Muestra 
[CH3Hg+] añadido 
(ng g-1)  
[Hg]total natural 
 (μg g-1) 
Sedimento T3 50,0 0,422±0,012 (n=3) 
Sedimento T11 50,0  0,212±0,012 (n=3) 
 
 Por otro lado, para la optimización y validación de las etapas de 
preconcentración y limpieza, se utilizaron dos materiales de referencia 
certificados, IAEA-405 y CC-ERM-580, cuyas principales características se 
indican en la tabla 4.7.  
 
Tabla 4.7. Materiales de referencia certificados empleados en la optimización del    




































 Estos sedimentos presentan una diferente problemática, el IAEA-405 
contiene monometilmercurio en un bajo nivel de concentración mientras que 
el ERM-CC-580 tiene como inconveniente su altísimo contenido en mercurio 
inorgánico que dificultará la determinación del monometilmercurio. Por 
tanto, una vez validado el método analítico para estos materiales de 
referencia, éste podrá ser aplicado para todo tipo de sedimentos, es decir, 
para los procedentes de zonas no contaminadas así como para los altamente 
contaminados. 
 
3.1 OPTIMIZACIÓN DE LAS CONDICIONES DE EXTRACCIÓN 
 Hasta el momento existen pocas aplicaciones que hayan utilizado la 
extracción por microondas en recipientes cerrados para la especiación de 
mercurio en sedimentos (16, 17), a pesar de las ventajas que ofrece, ya 
indicadas en la introducción.  
 Los parámetros estudiados fueron el tipo y la concentración del 
agente extractante y el programa de tiempos y temperaturas ya que son las 
variables con una mayor influencia en la eficacia de la extracción. 
Atendiendo a la bibliografía se consideró que los agentes extractantes más 
adecuados eran el ácido nítrico (16, 18-21) y el ácido clorhídrico (17). Por 
tanto, ambos ácidos fueron evaluados en diferentes concentraciones (2, 4 y 6 
mol L-1) utilizando en todos los casos el mismo programa de tiempos y 
temperaturas recogido en uno de los trabajos consultados (16). Así, los 
experimentos se realizaron tomando 1,0 g de muestra al que se le añadió 10 
mL del correspondiente ácido y se le aplicó el siguiente programa de 
extracción: 
- Etapa 1: Tambiente - 100 ºC (2 minutos) 
- Etapa 2: 100 ºC (10 minutos) 
- Etapa 3: 100 ºC - Tambiente (10 minutos) 
  
  




 Los resultados de un estudio previo realizado para comprobar la 
estabilidad de las especies bajo la radiación microondas utilizando estándares 
que contenían monometilmercurio y mercurio inorgánico demostraron que 
las concentraciones óptimas para cada uno de los dos ácidos fueron 6 mol L-1 
para el HNO3 y 2 mol L-1 para el HCl. En el caso del ácido nítrico, al emplear 
concentraciones inferiores a 6 M se obtenían recuperaciones muy superiores 
al 100 %. Por el contrario, en el caso del ácido clorhídrico, sólo se lograba 
recuperar ambas especies con la concentración de 2 M ya que con 
concentraciones superiores sólo se recuperaba el mercurio inorgánico, debido 
quizá a la posible complejación del monometilmercurio con los cloruros del 
ácido no permitiéndose su extracción. 
 
Una vez preseleccionadas las concentraciones de estos dos agentes 
extractantes, se pasó a evaluar el efecto de la temperatura. Para ello se 
estudiaron temperaturas comprendidas entre 60 y 150 ºC manteniendo los 
tiempos de irradiación anteriores. Los resultados obtenidos (tabla 4.8) 
indican que las máximas recuperaciones se obtienen cuando se irradia a            
80 ºC ambos sedimentos de referencia utilizando cualquiera de los dos ácidos 
estudiados. Este hecho puede comprobarse en la figura 4.15 donde se 
presentan los resultados obtenidos para el sedimento T-3. 
 
 
Figura 4.15. Evaluación de la influencia de la temperatura de irradiación en las 




































Por tanto, fijando la temperatura de irradiación de 80 ºC se procedió 
a evaluar la posible influencia que podían tener los tiempos de cada una de 
las etapas del programa de extracción. 
En primer lugar, se estudió otro programa cuya suma de las dos 
etapas era de 12 minutos, al igual que en el programa utilizado hasta el 
momento (2+10 minutos) pero repartidos más equitativamente entre ambas 
fases (5+7 minutos). Las recuperaciones obtenidas aplicando esta nueva 
combinación fueron inferiores a las encontradas cuando se aplicaba la rampa 
inicialmente propuesta. A continuación, se pasó a estudiar dos combinaciones 
cuyo tiempo total fuera algo inferior para tratar además de reducir el tiempo 
de dicho proceso. Así, se probaron dos programas con un tiempo total de 10 
minutos (3+7 y 5+5 minutos).  
Los resultados obtenidos de ambos estudios (tabla 4.8) no permiten, 
en principio, establecer ninguna tendencia clara ya que en función del agente 
extractante y el sedimento de referencia estudiado se observa una influencia 
diferente. No obstante, en todos los casos, el programa de tiempos que 
ofreció mejores recuperaciones fue el de 5 minutos para cada una de las dos 
etapas utilizando ácido nítrico 6 M como reactivo de extracción por lo que 
finalmente fue el programa seleccionado. 
 Por tanto, de los resultados indicados en la tabla 4.8 se deduce que 
es posible obtener recuperaciones próximas al 100 % cuando 1 gramo de 
sedimento se trata con 10 mL de HNO3 6 M con un calentamiento por 
microondas en recipientes cerrados aplicando el siguiente programa de 
tiempos y temperaturas: 
- Etapa 1: Tambiente - 80 ºC (5 minutos) 
- Etapa 2: 80 ºC (5 minutos) 
- Etapa 3: 80 ºC - Tambiente (10 minutos) 
 
La desviación estándar relativa de este procedimiento de extracción 
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calentaba durante la aplicación de la corriente de nitrógeno las especies 
etiladas de mercurio se perdían, debido a su alta volatilidad. 
A continuación trató de llevarse a cabo la preconcentración sin 
calentamiento pero llevando los extractos a sequedad para después 
reconstituir en un volumen conocido de un determinado disolvente. Sin 
embargo, a pesar de evaluar diferentes disolventes como hexano, 
diclorometano o isooctano, en ninguno de los casos se consiguió reconstituir 
las especies de mercurio. Esto parecía indicar que, o bien las especies se 
perdían por evaporación al mantener la exposición a la corriente de 
nitrógeno hasta llevar a sequedad, o bien que las formas etiladas se 
degradaban durante la evaporación. 
Por todo ello, se decidió evaporar los extractos hasta un pequeño 
volumen pero sin llegar a la eliminación total del disolvente. El volumen 
final del extracto concentrado se calculó por pesada. Estos estudios 
demostraron que los extractos podían ser evaporados hasta un volumen 
límite de 20 μL. 
Así pues, tomando inicialmente unos 500 μL del extracto con las 
especies de mercurio etiladas y evaporando con una corriente de nitrógeno 
sin calentar hasta un volumen de unos 25 μL, se lograron recuperaciones 
próximas al 100 % para los sedimentos de referencia T3 y T11 (tabla 4.9) 
pudiéndose alcanzar, en estas condiciones, factores de concentración de 
aproximadamente 20 veces. 
Tabla 4.9. Porcentajes de recuperación de monometilmercurio en los sedimentos           










T3 50,0 91,3±2,0 14,41 





3.3 ETAPA DE LIMPIEZA 
Uno de los principales problemas que presenta la determinación de 
monometilmercurio en sedimentos muy contaminados es el hecho de que los 
altos contenidos de mercurio inorgánico presentes pueden interferir en su 
determinación. Por un lado, el mercurio inorgánico puede ocasionar 
problemas en la separación cromatográfica pero, además, y lo que es más 
importante, puede provocar una generación artificial de monometilmercurio 
que debe ser controlada.  
Así pues, para desarrollar un método que permita el análisis de 
monometilmercurio en todo tipo de sedimentos, fue necesario estudiar 
ambos problemas así como poner a punto una etapa de limpieza en la que se 
logre eliminar o reducir el contenido de mercurio inorgánico en aquellos 
casos en los que su presencia pueda interferir. 
 
3.3.1 EFECTO DEL MERCURIO INORGÁNICO: FRACCIÓN EXTRAÍBLE 
En nuestras condiciones de trabajo, los problemas anteriormente 
mencionados van a venir dados no tanto por el contenido total en mercurio 
inorgánico como por la fracción de mercurio inorgánico co-extraído con el 
ácido nítrico 6 M durante el procedimiento de extracción y que, de ahora en 
adelante, denominaremos “mercurio inorgánico extraíble”. 
La cantidad de mercurio inorgánico extraíble va a depender de las 
características de cada sedimento (24, 25). Utilizando las mismas condiciones 
de extracción, se evaluó la fracción extraíble en los sedimentos de referencia 
T3 y T11 así como en los materiales de referencia certificados IAEA-405 y 
ERM-CC-580. Los resultados obtenidos (tabla 4.10) muestran una gran 
variabilidad ya que el porcentaje de mercurio inorgánico extraíble oscila 
entre el 58 y el 85 % en el sedimento natural T11 y el material certificado 
ERM-CC-580, respectivamente. Además, estos valores indican una mayor 
disponibilidad del mercurio inorgánico en los materiales de referencia 
certificados que en los sedimentos naturales. Por otro lado, se determinó 




también el contenido en carbono orgánico de cada uno de los sedimentos 
estudiados. Sin embargo, los valores obtenidos (tabla 4.10) no justifican el 
comportamiento observado en cuanto a la disponibilidad del mercurio 
inorgánico en los diferentes tipos de sedimentos. 
Tabla 4.10. Caracterización de los sedimentos de referencia estudiados 
Muestra 
[Hg]total [Hg2+] extraíble C org. 
(ng g-1) (ng g-1) (%) (%) 
Sedimento T3 422 284 67,3 3,1 
Sedimento T11 212 124 58,5 14,9 
IAEA-405 804 681 84,7 1,8 
ERM-CC-580 129000 107400 83,2 6,0 
 
3.3.2 INTERFERENCIAS CROMATOGRÁFICAS 
En el análisis de monometilmercurio en sedimentos muy 
contaminados por GC-pyro-AFS, el pico correspondiente a dicha forma 
organomercurial puede verse interferido por otras especies, como el 
mercurio elemental, cuyo tiempo de retención es muy próximo en la 
separación cromatográfica. Estas interferencias pueden provocar no sólo 
problemas relacionados con la resolución de los picos sino también la 
completa desaparición del pico del monometilmercurio al quedar éste bajo la 
señal interferente.  
Para establecer una concentración límite de mercurio inorgánico a 
partir de la cual se producen problemas cromatográficos se llevó a cabo un 
estudio adicionando diferentes concentraciones de mercurio inorgánico a los 
sedimentos de referencia T3 y T11 a los que se le había añadido ya 
previamente una determinada concentración de monometilmercurio. Así, 





monometilmercurio se definía bien, se comprobó que a partir de una 
concentración de 1000 ng g-1 de mercurio inorgánico extraíble el pico 
correspondiente al mercurio inorgánico se descomponía en varios picos lo 
que comenzaba a provocar interferencias. Por tanto, desde el punto de vista 
cromatográfico, se consideró que sería necesario recurrir a la etapa de 
limpieza a partir de esta concentración. 
 
3.3.3 GENERACIÓN ARTIFICIAL DE MONOMETILMERCURIO 
 Aparte de los problemas cromatográficos anteriormente comentados, 
la posible producción artificial de monometilmercurio durante el proceso 
analítico es el principal problema derivado de los altos contenidos de 
mercurio inorgánico presentes en los sedimentos (14, 15). Debido a los bajos 
niveles de concentración de monometilmercurio, que suelen representar 
entre el 0,1 y el 1,5 % del mercurio total, incluso una pequeña metilación 
artificial del orden del 0,02 ó 0,03 % del contenido en mercurio inorgánico, 
supondría una sobreestimación en la concentración de monometilmercurio 
encontrada del 30 al 80 % (13).  
Hace unos años este asunto generó una gran controversia ya que 
incluso los contenidos de monometilmercurio certificados en algunos 
materiales de referencia llegaron a ser cuestionados (13, 26). Estas dudas 
fueron expresadas por primera vez durante la conferencia “Mercury as a 
Global Pollutant” celebrada en Hamburgo (Alemania) en 1996, volviéndose 
a manifestar dos años más tarde en un Workshop organizado por la 
Comisión Europea. Según estos supuestos, los contenidos de metilmercurio 
en los sedimentos de referencia certificados estarían sobreestimados y, por 
tanto, todos los estudios realizados por comparación con dichos materiales 
de referencia serían erróneos (20). No obstante, estudios posteriores 
demostraron que los materiales de referencia certificados que existen 
actualmente cumplen perfectamente los requisitos necesarios para verificar la 
exactitud de los métodos analíticos y permitir la comparabilidad de los datos 
obtenidos (13, 26). Sin embargo, existen motivos de preocupación suficientes 




como para que deba ser tenido en cuenta en todos los análisis de especiación 
de mercurio en sedimentos, especialmente en los altamente contaminados. 
Atendiendo a la bibliografía, se deduce que la generación artificial de 
monometilmercurio puede producirse durante las etapas de extracción (14, 
27), derivatización (28) o separación (10) y va a depender principalmente de 
la cantidad de mercurio inorgánico (19, 29, 30). Por este motivo, para 
evaluar este efecto se adicionaron, antes de proceder a la extracción, 
diferentes concentraciones de mercurio inorgánico (de 1000 a 3000 ng g-1) a 
uno de los sedimentos de referencia (T11) al que ya le había sido añadido 
previamente monometilmercurio (50 ng g-1). Las recuperaciones obtenidas 
(tabla 4.11) fueron superiores al 100 % para las dos primeras adiciones lo que 
parecía indicar una posible formación artificial de monometilmercurio debida 
a la presencia del mercurio inorgánico, tal y como se había descrito ya en 
otros trabajos (10, 14, 19, 21, 28-30). Además, se observa que la adición en 
los niveles de concentración superiores no pudo ser medida correctamente 
debido a los problemas cromatográficos expuestos en el apartado anterior.  
Tabla 4.11. Estudio de la generación artificial de monometilmercurio en el           













(ng g-1) (%R) 
0 0 212 124 46,6 93,2 
1 1000 1212 1124 59,2 118,4 
2 2000 2212 2124 54,2 108,4 
3 3000 3212 3124 33,2 66,5 
     (*: 50 ng g-1 de CH3Hg+ añadidos previamente)  
 
Para confirmar la generación artificial de monometilmercurio, se 
realizaron de nuevo adiciones de mercurio inorgánico pero esta vez sobre 





monometilmercurio previamente. La adición se realizó en seis niveles de 
concentración antes de la extracción ácida con microondas. Los resultados 
obtenidos (tabla 4.12) indican que la cantidad de CH3Hg+ formada pese a ser 
muy pequeña, en torno al 0,6 % del mercurio inorgánico extraíble o 0,75 % 
del mercurio inorgánico total, representa una importante proporción en los 
sedimentos debido a su baja concentración de monometilmercurio. Este 
grado de metilación está dentro del intervalo encontrado en otros trabajos 
donde los porcentajes varían entre valores por debajo de 0,01 % y 5,0 % 
(19; 21; 30).  
Tabla 4.12. Estudio de la generación artificial de monometilmercurio en el           

























1 300 512 424 <LD --- --- 
2 500 712 624 4,0 0,55 0,63 
3 1000 1212 1124 7,4 0,61 0,74 
4 1500 1712 1624 11,2 0,65 0,74 
5 2000 2212 2124 13,9 0,63 0,70 
6 2500 2712 2624 20,5 0,76 0,82 
     (LD: límite de detección)  
 
Estos resultados indican además que la formación artificial de 
monometilmercurio se produce cuando la concentración de mercurio 
inorgánico añadida es superior a 500 ng g-1, por lo que parece necesario 
intentar eliminar o reducir el contenido en mercurio inorgánico de los 
extractos antes de proceder a la derivatización, cuando se supera ese umbral 
de concentración. 




3.3.4 OPTIMIZACIÓN DE LA ETAPA DE LIMPIEZA 
Las condiciones óptimas para la etapa de limpieza serían aquellas en 
las que la recuperación del monometilmercurio fuera cuantitativa mientras 
que la cantidad de mercurio inorgánico transferida al extracto final fuera 
mínima. Existen diversas posibilidades para llevar a cabo la etapa de 
limpieza, aunque la mayoría se basa en una extracción diferencial de las 
especies de mercurio utilizando un disolvente orgánico (19, 31). Esta 
extracción puede combinarse, en ocasiones, con el empleo de agentes 
complejantes tales como acetato de cisteína (17) o ditizona (32). No 
obstante, la separación de las especies también podría lograrse mediante 
extracción en fase sólida utilizando adsorbentes sólidos como SCF (fibras de 
algodón de sulfhídrilo) (6) o por intercambio iónico (30). 
Según todo lo anterior, se optó por un protocolo de limpieza en el 
que se realizara una extracción selectiva del monometilmercurio utilizando 
diclorometano como disolvente. En principio, para facilitar la separación de 
las especies en ambas fases, se probó a añadir también agentes complejantes 
como acetato de cisteína o que facilitan la formación de pares iónicos como 
el perclorato sódico. Sin embargo, los experimentos realizados en estas 
condiciones no ofrecieron buenas recuperaciones de monometilmercurio ya 
que en la mayoría de los casos no se pudo llegar a recuperar dicha especie.  
Por este motivo, se decidió estudiar la etapa de limpieza utilizando 
únicamente el disolvente orgánico seleccionado. A pesar de que la extracción 
previa con microondas se realizó en medio ácido nítrico 6 M, se comprobó 
que para poder realizar la extracción diferencial de las especies con 
diclorometano era necesario tener un medio de ácido clorhídrico. Así pues, 
se evaluaron tanto la cantidad de ácido clorhídrico como el número de 
etapas mínimas necesarias para que se produjera adecuadamente la limpieza 
del mercurio inorgánico del extracto. Finalmente, las condiciones óptimas 
fueron similares a las utilizadas en uno de los trabajos consultados (19), 
aunque en ese caso se empleaba el ICP-MS como sistema de detección. 





100 μL de HCl concentrado a una alícuota de 3 mL de extracto del 
sedimento en HNO3 6 M, la separación de las fases obtenidas tras agitar y la 
repetición de este proceso una segunda vez, como aparece 




Figura 4.18. Esquema detallado de la etapa de limpieza incluida en el 
procedimiento para la determinación de monometilmercurio en                  
sedimentos contaminados mediante GC-pyro-AFS  
 
Las recuperaciones obtenidas aplicando este proceso a estándares con 
contenidos muy bajos de monometilmercurio y altas concentraciones de 
mercurio inorgánico estuvieron entorno al 100 % para el 
























3.4 VALIDACIÓN DEL MÉTODO CON MATERIALES DE 
REFERENCIA CERTIFICADOS 
La incorporación de las etapas de preconcentración y limpieza, 
anteriormente indicadas, en los casos en los que sea necesario, hace posible 
que el procedimiento desarrollado para la determinación de 
monometilmercurio sea aplicable a diferentes tipos de sedimentos. Por tanto, 
la estrategia general a seguir en el análisis de monometilmercurio en 
sedimentos mediante GC-pyro-AFS, según el método desarrollado, se 
esquematiza en la figura 4.19.  
 
Figura 4.19. Esquema del procedimiento propuesto para la determinación de 























Como se observa en la figura anterior, una vez obtenidos los 
extractos ácidos tras el calentamiento por microondas, se debería determinar 
la cantidad de mercurio inorgánico extraíble del sedimento para saber si la 
etapa de limpieza es o no necesaria. De no ser así, el extracto podría ser ya 
derivatizado y analizado directamente por GC-pyro-AFS. En los casos en los 
que el monometilmercurio se encuentre por debajo de los límites de 
detección será necesario, además, preconcentrar las muestras ya 
derivatizadas. De esta manera, se logró reducir considerablemente los límites 
de detección y cuantificación del método que fueron de 2,6 y 8,7 ng g-1 para 
el monometilmercurio. 
La validación de este método se llevó a cabo utilizando los materiales 
de referencia certificados, IAEA-405 y ERM-CC-580. 
Debido a la baja concentración de monometilmercurio presente en el 
material de referencia IAEA-405 (5,9 ng g-1), para su análisis fue necesario 
recurrir a la etapa de preconcentración. En la figura 4.20 se muestran los 
cromatogramas obtenidos para dicho material de referencia certificado antes 
y después de la etapa de preconcentración. Como se observa en estas figuras, 
el monometilmercurio sólo se puede detectar y, por tanto, cuantificar en el 
extracto preconcentrado. 
A pesar de que la concentración de mercurio inorgánico y, más 
concretamente, de mercurio inorgánico extraíble en dicho sedimento no es 
demasiado elevada (681 ng g-1), dicho valor estaría en el límite establecido 
para la etapa de limpieza de 500 ng g-1. Por este motivo, se decidió analizar 
el IAEA-405 con y sin esta etapa para poder comparar los resultados. Como 
se puede observar en la tabla 4.13 la recuperación obtenida para el 
monometilmercurio empleando sólo la preconcentración fue ya superior al 
95 %, aunque fue aún más próxima al 100 % al combinar las etapas de 
preconcentración y limpieza. Por lo tanto, esto evidencia que el umbral de 
concentración establecido es un poco restrictivo pero, no obstante, se 
mantendrá para evitar la generación artificial de monometilmercurio 
independientemente de la naturaleza del sedimento analizado.  






Figura 4.20. Cromatogramas obtenidos para el material de referencia certificado          
IAEA-405 antes (a) y después (b) de la etapa de preconcentración 
 
Tabla 4.13. Recuperaciones de CH3Hg+ obtenidas para el material de referencia    







(ng g-1) (ng g-1) (%) 
Preconcentración 5,90±0,57 5,62±0,29 95,2 
Preconcentración 
+Limpieza 
5,90±0,57 5,90±0,86 100,0 
































En lo que respecta al material de referencia certificado, ERM-CC-580, 
debido a la gran cantidad de mercurio inorgánico presente en el mismo, fue 
necesario realizar la extracción diferencial con diclorometano para poder 
determinar el monometilmercurio. Así, en los cromatogramas obtenidos para 
el ERM-CC-580 antes y después de limpiar los extractos con diclorometano 
(figura 4.21) se comprueba que de no haber sido reducida la cantidad de 
mercurio inorgánico presente en este sedimento de referencia muy 
contaminado no habría sido posible cuantificar el monometilmercurio 
debido tanto a las interferencias cromatográficas como a la generación 
artificial de monometilmercurio. 
 
 
Figura 4.21. Cromatogramas obtenidos para el material de referencia certificado          





























Por lo tanto, empleando la etapa de limpieza, se consiguió reducir 
considerablemente la cantidad de mercurio inorgánico con respecto al valor 
teórico encontrándose recuperaciones menores al 5 % para el mercurio 
inorgánico pero que fueron próximas al 100 % para el monometilmercurio, 
como se indica en la tabla 4.14. 
Tabla 4.14. Resultados obtenidos en el análisis del material de referencia 
certificado ERM-CC-580 tras aplicar la etapa de limpieza 
Muestra 
[CH3Hg+] [Hg2+]  
certificado encontrado certificado encontrado 
(ng g-1) (ng g-1) (%) (μg g-1) (μg g-1) (%) 
ERM-CC-
580 
75,5±3,7 73,9±2,9 97,9 132,0±3,0 5,5±1,7 4,2 
(Incertidumbres expresadas como la desviación estándar para tres medidas 
independientes)  
La exactitud del procedimiento propuesto para la determinación de 
monometilmercurio en sedimentos también fue evaluada estadísticamente 
siguiendo las pautas establecidas por diferentes organismos en guías como las 
de ISO (33), EURACHEM-CITAC (34) y European Reference Materials (ERM) 
(35), que estudian la influencia que tiene la exactitud y la precisión asociada 
a las medidas en la comparación de un valor certificado y uno experimental 
y sus correspondientes incertidumbres expandidas. Este método consiste en 
comparar la diferencia absoluta de concentración entre el valor medido y el 
valor certificado (Δm) con su incertidumbre expandida obtenida por 
combinación del resultado experimental y el valor certificado aplicando el 
correspondiente factor k (ΔU) (35).  
Los resultados obtenidos (tabla 4.15) indicaron que tanto la 
concentración de monometilmercurio como la de mercurio total no 
presentan diferencias estadísticamente significativas respecto a las 
concentraciones certificadas y a sus incertidumbres expandidas ya que en 
todos los casos se cumplió que Δm < ΔU, lo que confirma la exactitud de las 





Tabla 4.15. Resultados obtenidos en la determinación de monometilmercurio y 








IAEA-405 5,90±0,57 5,90±0,86 0,0 2,1 








IAEA-405 0,81±0,04 0,80±0,04 0,006 0,115 
ERM-CC-580 132,0±3,0 129,0±6,5 3,0 14,4 






En este capítulo se ha puesto a punto un procedimiento para la 
especiación de mercurio desarrollando un sistema híbrido por acoplamiento 
de un cromatógrafo de gases con un detector de fluorescencia atómica vía 
pirólisis térmica (GC-pyro-AFS). Para la determinación de forma diferenciada 
de las dos especies de mercurio de interés, mercurio inorgánico y 
monometilmercurio, se optimizó tanto la etapa de derivatización para la 
adecuación de las especies para su análisis por cromatografía de gases como 
los parámetros que influyen en el acoplamiento instrumental, alcanzándose 
así unos límites de detección del orden de los picogramos para ambas 
especies.  




Asimismo, una vez puesto en marcha el sistema, se han desarrollado 
métodos para su aplicación a diferentes tipos de muestras medioambientales. 
En primer lugar, se ha puesto a punto un procedimiento para la especiación 
de mercurio en muestras biológicas mediante GC-pyro-AFS basado en una 
extracción previa de las muestras por microondas en recipientes cerrados 
utilizando el TMAH como agente extractante y una posterior derivatización 
de las muestras con tetraetilborato de sodio. Este método fue validado 
empleando materiales de referencia certificados, así como muestras 
adicionadas. 
Por último, se ha desarrollado un protocolo general para la 
determinación de monometilmercurio en sedimentos mediante GC-pyro-AFS. 
Para ello se han optimizado las etapas de pretratamiento de la muestra 
(extracción, preconcentración y limpieza) necesarias para la extracción 
diferencial de las especies de mercurio, mercurio inorgánico y 
monometilmercurio, que se encuentran generalmente en niveles de 
concentración muy diferentes en los sedimentos. Así pues, en este método 
puede combinarse la extracción por microondas en recipientes cerrados, 
utilizando ácido nítrico, y la derivatización con tetraetilborato de sodio, con 
una etapa de preconcentración por evaporación del disolvente en una 
corriente de nitrógeno o una etapa de limpieza mediante una extracción 
diferencial con un disolvente orgánico. Además se ha establecido el papel 
que juega en este tipo de determinaciones la fracción de mercurio inorgánico 
extraíble y se ha estudiado la posible generación artificial de 
monometilmercurio. Este método fue finalmente validado utilizando 
sedimentos de referencia preparados en el laboratorio y materiales de 
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1.- PLANTEAMIENTO DEL ESTUDIO 
 
En los últimos años, se han introducido en las políticas nacionales o 
internacionales algunas regulaciones que hacen referencia a la necesidad de 
determinar no sólo el contenido total sino también las diferentes especies en 
las que puede presentarse un contaminante. Esta problemática se manifiesta 
en el caso de compuestos orgánicos de elementos como mercurio y estaño, 
cuya relevancia medioambiental o toxicológica es muy superior a la de sus 
correspondientes formas inorgánicas. Así, en el caso del mercurio el 
compuesto más importante es el monometilmercurio mientras que dentro de 
los compuestos orgánicos de estaño destacan los compuestos butilados 
(mono-, di- y tri- butilestaño), siendo el más tóxico de todos ellos el 
tributilestaño (TBT). Éste último ha sido extensamente utilizado como 
biocida en pinturas especiales para barcos causando de esta forma 
importantes daños en pequeños organismos a partir de los cuales comienza 
su bioacumulación a lo largo de la cadena trófica. Todo ello ha derivado en 
la inclusión del mercurio y sus compuestos, así como del TBT y sus productos 
de degradación, en la lista de principales contaminantes elaborada por la 
Unión Europea. Por este motivo, parece interesante el desarrollo de métodos 
de especiación que permitan el análisis simultáneo de estos contaminantes.  
Haciendo una revisión bibliográfica, se comprueba que sólo existen 
tres aplicaciones recientes en las que se determinaron simultáneamente 
compuestos organometálicos de estaño, mercurio y plomo (1-3). Todas ellas 
fueron realizadas utilizando un sistema híbrido formado por un 
cromatógrafo de gases acoplado a un espectrómetro de masas con plasma 
acoplado inductivamente (GC-ICP-MS). Esta técnica, a pesar de ser muy 
sensible, presenta ciertas desventajas en cuanto a su alto coste (tanto en su 
adquisición como en su mantenimiento), su sofisticación (ya que sólo puede 
ser utilizada por personal cualificado para ello) y su difícil disponibilidad pues 
solamente se han comercializado hasta el momento dos interfases GC-ICP-
MS. Por este motivo, el empleo de esta técnica sería caro y dificultoso para 
los análisis de rutina por lo que sería interesante poder utilizar otros sistemas 




más extendidos como es el acoplamiento de la cromatografía de gases con 
un espectrómetro de masas (GC-MS).  
La mayor parte de los procesos que pueden dificultar la especiación 
de compuestos organometálicos en muestras medioambientales (extracción 
incompleta de las especies desde las matrices sólidas, pérdidas de la muestra, 
reacciones de intercambio durante la extracción y/o la derivatización, bajas 
recuperaciones o derivas de la señal), a excepción de la extracción 
incompleta, pueden ser estudiados y/o corregidos gracias al empleo de los 
análisis por dilución isotópica (IDA) (4). Estos análisis pueden ser aplicados 
tanto a la determinación de compuestos como de elementos. Así, en los 
últimos años, esta técnica se ha extendido bastante en nuevos campos como 
el de la especiación elemental que engloba los análisis elementales y 
orgánicos. De esta manera, el uso de isótopos enriquecidos ha servido, por 
ejemplo, para el marcaje de compuestos organométalicos como el 
monometilmercurio. Por tanto, la combinación de la dilución isotópica con 
las técnicas de masas permitiría alcanzar una buena exactitud y precisión en 
la determinación de un gran número de especies elementales en matrices 
complicadas, produciéndose así una reducción considerable del tiempo de 
análisis (5). Además, añadiendo diferentes especies enriquecidas 
isotópicamente de elementos distintos, se haría posible la determinación 
simultánea de cada una de dichas especies en una misma muestra (4). Por 
tanto, la posibilidad de aplicar un mismo procedimiento de preparación de 
la muestra para determinar diferentes especies de diferentes elementos sería 
muy ventajosa, especialmente en los casos en el que el número de muestras a 
analizar fuera elevado. 
Atendiendo a todo lo anterior, se decidió desarrollar un método 
para la determinación simultánea de monometilmercurio (CH3Hg+), mono-, 
di- y tributilestaño (MBT, DBT y TBT, respectivamente) en diferentes tipos de 
muestras medioambientales mediante GC-MS utilizando la técnica de 
dilución isotópica específica. Para ello se optimizaron primeramente las 
condiciones del sistema para lograr relaciones isotópicas precisas y exactas. 
Asimismo, se trató de encontrar un procedimiento de preparación de 




muestra común para la determinación de todos los compuestos de interés de 
ambos elementos. Para ello, se estudiaron tanto la etapa de extracción como 
los posibles procedimientos de limpieza (uso de Florisil o la microextracción 
en fase sólida) con el fin de minimizar la co-elución de compuestos orgánicos 
interferentes. La metodología desarrollada fue validada, en primer lugar, 
analizando materiales de referencia certificados para compuestos butilados de 
estaño (CRM-477 y SOPH-1) o monometilmercurio (BCR-464). Por último, 
se procedió a validar la determinación simultánea de especies de mercurio y 
estaño utilizando aguas naturales forticadas con diferentes niveles de 
concentración de los compuestos estudiados y el material de referencia BCR-
710 certificado para tributilestaño y monometilmercurio. 
 
2.- MEDIDA DE LAS RELACIONES ISOTÓPICAS POR GC-MS 
2.1 DILUCIÓN ISOTÓPICA Y GC-MS 
La dilución isotópica es una técnica analítica basada en la medida de 
las relaciones entre los isótopos en muestras donde la composición isotópica 
ha sido alterada por adición de una cantidad conocida de un elemento 
enriquecido isotópicamente denominado trazador o spike. Por tanto, el 
elemento a analizar debe presentar al menos dos isótopos estables o de larga 
vida media radiactiva que puedan ser medidos en un espectrómetro de 
masas libre de interferencias espectrales. El fundamento de este tipo de 
análisis se ilustra en la figura 5.1 para un elemento que posee dos isótopos a 
y b. Como puede observarse, el isótopo a es el más abundante en la muestra 
mientras que el trazador está enriquecido isotópicamente en el isótopo b. 
Por tanto, la abundancia de los dos isótopos y la relación isotópica en la 
mezcla o muestra final serán intermedias entre las que presenta el trazador y 
las de la muestra y van a depender tanto de la cantidad del trazador añadido 
como de la cantidad inicial del elemento en la mezcla.  





Figura 5.1. Ilustración del fundamento del análisis por dilución isotópica para un 
elemento que contiene dos isótopos diferentes a y b 
 
Las relaciones isotópicas pueden expresarse matemáticamente 
mediante una serie de ecuaciones que rigen la dilución isotópica. La ecuación 
principal que determina la concentración del elemento buscado en la 
muestra (cs) tendría la siguiente forma (6): 
 
 1  
Donde:  
- cs y csp son las concentraciones del elemento en la muestra y en 
el trazador, respectivamente 
- ms y msp son las masas tomadas de la muestra inicial y el trazador 
en la mezcla de ambos, respectivamente 
- Ms y Msp son los pesos atómicos del elemento en la muestra y el 
trazador, respectivamente 
- Asa y Asb son las abundancias isotópicas de los isótopos a y b en 
la muestra 































- Rs, Rsp y Rm son las relaciones isotópicas de ambos isótopos (a/b) 
en la muestra, en el trazador o en la mezcla de ambos, 
respectivamente 
 
Al contrario de otras técnicas analíticas, la ecuación anterior no 
contiene ningún factor relacionado con la sensibilidad instrumental lo que le 
hace inmune a cambios debidos a deriva instrumental o efectos de matriz. 
Además, la incertidumbre en la concentración medida por dilución isotópica 
depende únicamente de la incertidumbre en la medida de las relaciones 
isotópicas Rs, Rsp y Rm. Por tanto, para determinar la concentración de un 
elemento en una muestra lo más importante es la medida de las relaciones 
isotópicas pues el resto de parámetros serán conocidos o se podrían medir 
experimentalmente sin dificultad. 
Las relaciones isotópicas en la mezcla (Rm) de la muestra inicial y el 





- Nsa y Nsb son los moles de los isótopos a y b en la muestra inicial 
- Nspa y Nspb son los moles de los isótopos a y b en el trazador 
- Nma y Nmb son los moles de los isótopos a y b en la mezcla 
- Ns y Nsp representan el número de moles del elemento poli-
isotópico estudiado en la muestra o en el trazador, 
respectivamente 
 
De forma análoga se podrían calcular las relaciones isotópicas entre 
los isótopos a y b tanto en la muestra inicial (Rs) como en el trazador (Rsp). 
 




Así pues, una vez establecido el equilibrio isotópico en la mezcla de 
muestra y trazador, cualquier alícuota de ésta tendrá la misma relación Rm. 
Por lo tanto, los procesos de separación no cuantitativos no van a tener 
influencia en el resultado final. Asimismo no va a ser necesario conocer los 
factores de dilución o preconcentración realizados. Estas características hacen 
de la dilución isotópica un método absoluto de análisis al mismo nivel que la 
gravimetría, volumetría y columbimetría (7). 
Dentro de la dilución isotópica podrían distinguirse dos formas de 
realizar la adición en función de cuándo y en qué forma química se añadiera 
el marcador isotópico a la muestra: específica (species-specific) o inespecífica 
(species-inspecific) (8). En el modo inespecífico el marcador se añade al final 
del proceso por lo que éste puede encontrarse en una forma química 
diferente a la especie a determinar. Los únicos requisitos que deben cumplirse 
para su aplicación son que no se produzcan pérdidas de sustancias antes de la 
adición y que entre los analitos y el trazador se produzca una mezcla 
completa antes del proceso de ionización, para lograr así medir 
adecuadamente la correspondiente relación isotópica. Por tanto, este modo 
es útil cuando no se conoce exactamente la estructura o composición de las 
especies o cuando los correspondientes compuestos isotópicamente marcados 
no se encuentran disponibles comercialmente o no pueden ser sintetizados. 
Así pues, este modo, a pesar de que presenta el inconveniente de no permitir 
la corrección de las pérdidas que se producen antes de la separación 
cromatográfica, es la única alternativa para la cuantificación cuando no se 
dispone de un estándar que contenga los analitos. A diferencia del modo 
anterior, en la adición específica la composición y estructura de las especies 
de interés debe ser perfectamente conocida para poder sintetizar las 
correspondientes especies enriquecidas isotópicamente o bien adquirir la 
disolución adecuada si está disponible comercialmente. En este modo el 
trazador es añadido desde el principio del proceso analítico lo que permite 
disfrutar de todas las ventajas que ofrecen los análisis por dilución isotópica 
una vez que se ha producido la mezcla entre la muestra inicial y la disolución 
adicionada. 




Las relaciones isotópicas pueden ser obtenidas fácilmente utilizando el 
acoplamiento GC-ICP-MS. Sin embargo, la medida de dichas relaciones no es 
tan directa en el caso de utilizar GC-MS (9). Esto se debe a que los espectros 
de masas obtenidos con GC-MS son mucho más complejos debido a que el 
impacto electrónico produce iones moleculares. El modelo isotópico de los 
iones moleculares es diferente del modelo elemental esperado debido a las 
contribuciones de los grupos orgánicos ligados al metal que contienen 13C, 
2H, 15N o 18O. Estos isótopos, a pesar de presentar abundancias naturales muy 
bajas, pueden originar picos correspondientes a [M+1]+ o [M+2]+ para iones 
con masas moleculares altas. Además, la posible elución de compuestos 
orgánicos a los mismos tiempos de retención de los analitos podría producir 
interferencias lo que constituiría una importante fuente de error. 
Para solucionar estos problemas habría que adoptar varias medidas. 
Por un lado, las interferencias anteriormente expuestas parecen indicar la 
necesidad de incorporar una etapa de limpieza al final del proceso de 
preparación de la muestra para minimizar la co-elución de compuestos 
orgánicos, especialmente en el análisis de matrices complejas. Por otro lado, 
habría que desarrollar ecuaciones matemáticas que permitieran corregir la 
contribución de los iones moleculares [M+1]+ o [M+2]+, utilizando la 
abundancia isotópica natural del 13C (1,1 %) (9) o bien aplicando factores de 
corrección obtenidos por medida de las relaciones isotópicas naturales de las 
especies de interés en estándares o muestras no adicionadas (10). La primera 
estrategia resuelve el problema simplemente adquiriendo fragmentos 
adicionales libres de la contribución del 13C en el modo de monitorización de 
los iones seleccionados o modo SIM. Sin embargo, la segunda implica la 
medida adicional y la preparación de soluciones con la misma matriz pero 
que no estén marcadas para calcular la desviación en la medida de las 
relaciones isotópicas naturales, por lo que en los últimos años apenas ha sido 
utilizada. No obstante, pese a que la primera opción ofrece buenos 
resultados, recientemente se ha llegado a otras aproximaciones matemáticas 
alternativas como el desarrollo de modelos isotópicos por reconstrucción de 
ciertos algoritmos, que ya ha sido aplicado para la medida de relaciones 
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 La medida de las relaciones isotópicas con este sistema GC-MS en las 
especies de mercurio y estaño de mayor relevancia medioambiental 
(CH3Hg+, MBT, DBT y TBT) se llevó a cabo siguiendo una metodología 
basada en la utilizada por Centineo et al. (2004) en un trabajo en el que se 
determinaron compuestos organoestánnicos por GC-MS (9) y que también 
fue aplicada para compuestos organomercuriales en un trabajo posterior 
(12). Con dichas medidas se pretendía lograr la determinación simultánea de 
los compuestos de mercurio y estaño estudiados en una misma muestra. Por 
ello se comprobaron las condiciones instrumentales del sistema y se 
optimizaron algunos parámetros tratando de obtener una adecuada 
separación de los picos cromatográficos, así como relaciones isotópicas lo 
más precisas y exactas posible.  
 
2.2.1 SELECCIÓN DE LAS MASAS A MONITORIZAR 
Antes de proceder a seleccionar el cluster molecular o el fragmento 
del ion más adecuado para trabajar por dilución isotópica con GC-MS, fue 
necesario establecer cómo iban a ser derivatizadas las muestras, para conocer 
las posibles fragmentaciones que iban a poder darse. Atendiendo a la 
bibliografía consultada, las opciones que se barajaron fueron la etilación (9) 
o la propilación (12) con tetraetil- o tetrapropil- borato de sodio, 
respectivamente. La derivatización de patrones con las especies de mercurio y 
estaño mostró un importante co-elución de compuestos interferentes cuando 
las muestras eran propiladas. Además, en este caso, el pico correspondiente 
al monometilmercurio se veía especialmente interferido, en contraste a lo 
publicado en uno de los trabajos revisados (12). Por lo tanto, atendiendo a 
los resultados obtenidos, se decidió etilar las muestras utilizando 
tetraetilborato de sodio.  
Sabiendo que las especies que llegarán al detector son los derivados 
etilados de los cationes de interés, se pasó a estudiar las posibles 
fragmentaciones que podían sufrir en la fuente de impacto electrónica. Así, se 
comprobó que las fragmentaciones previamente seleccionadas en los dos 
trabajos indicados (9, 12), es decir, M-29 (pérdida de un grupo etilo) para los 




compuestos butilados de estaño y el ion molecular M para el 
monometilmercurio llevaron a la mayor exactitud en la medida de las 
relaciones isotópicas de las abundancias naturales en comparación con otros 
clústeres estudiados. Por tanto, las masas monitorizadas para estos 
compuestos en los clústeres moleculares seleccionados fueron las que se 
indican en la tabla 5.1. 
Tabla 5.1. Masas monitorizadas para MBT, DBT, TBT, CH3Hg+ y Hg2+                               















116 231 259 287 198 242 256 
117 232 260 288 199 243 257 
118 233 261 289 200 244 258 
119 234 262 290 201 245 259 
120 235 263 291 202 246 260 
 
2.2.2 OPTIMIZACIÓN DE LOS PARÁMETROS CROMATOGRÁFICOS 
 Para la separación, se utilizó una columna capilar apolar DB-5MS de 
Agilent J&W Scientific (Folsom, CA, USA) compuesta por 5 % de 
difenilsiloxano y 95 % de dimetilsiloxano y unas dimensiones de 30 m x 
0,25 mm de diámetro interno x 0,25 μm de relleno. Asimismo el 
cromatógrafo dispone de un inyector que puede operar en modo split o 
splitless aunque las inyecciones fueron realizadas sin división de flujo (modo 
splitless) y a una temperatura del inyector de 250 ºC. Como gas portador se 
utilizó helio con un flujo constante de 1,0 mL min-1. Una vez fijados estos 
parámetros se procedió a estudiar el programa de temperaturas tratando de 
obtener picos estrechos y bien resueltos. 
  En principio, se comprobó el programa utilizado en dos de los 
trabajos consultados (9, 12), es decir, una temperatura inicial de 50 ºC 




mantenida durante 1 minuto llegando a una temperatura final de 300 ºC a    
30 ºC min-1. Sin embargo, se observó que con esta temperatura inicial no se 
lograba un pico bien definido para el monometilmercurio, que es la primera 
especie que se eluye debido a que las muestras han sido previamente etiladas. 
Por este motivo, se decidió probar el efecto que tendría utilizar temperaturas 
iniciales inferiores, especialmente en la forma de dicho pico. Se probaron tres 
temperaturas, 40, 35 y 30 ºC, observándose que la que ofrecía mejores 
resultados en cuanto a forma y resolución de los picos fue la de 40 ºC. Así 
pues, se pasó a estudiar el efecto de la velocidad de rampa y se comprobó 
que disminuyendo dicha velocidad a 15 ºC min-1 se lograba un pico más 
estrecho para el monometilmercurio. Asimismo se redujo la temperatura final 
para acortar el tiempo de análisis. Por lo tanto, finalmente se seleccionó un 
programa de temperaturas en dos etapas con una primera rampa a 15 ºC 
min-1, desde los 40 ºC iniciales hasta 90 ºC para la elución de los compuestos 
de mercurio, y una segunda a 30 ºC min-1 hasta llegar a una temperatura final 
de 280 ºC. Trabajando en estas condiciones se logró separar en menos de 
siete minutos las dos principales especies de mercurio (CH3Hg+ y Hg2+) y los 
tres compuestos butilados de estaño (MBT, DBT y TBT) obteniéndose picos 
estrechos y bien resueltos como se muestra en la figura 5.3 donde se presenta 
un cromatograma de las cinco especies determinadas por el sistema GC-MS. 
 
 
Figura 5.3. Cromatograma de un patrón de 100 μg L-1 de concentración de las 
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2.2.3 CORRECCIÓN DE LA CONTRIBUCIÓN DE 13C: APLICACIÓN DE 
ECUACIONES DE CORRECCIÓN 
Las relaciones isotópicas medidas pueden verse afectadas por la 
contribución de isótopos como 13C y 2H, apareciendo picos interferentes para 
M+1 y M+2, como ya se indicó en el apartado 2.1 de este capítulo. 
Asumiendo que en nuestro caso la contribución de 2H era despreciable, se 
corrigió la contribución de 13C mediante las siguientes ecuaciones en las que 
se tiene en cuenta la abundancia natural del 13C (1,1 %) (9): 
 
 ·   
 ·    1  
  
Donde:  
- n es el número de átomos de C en el fragmento molecular  
-  es la abundancia relativa de 13C respecto a 12C 
- IM, IM+1 e IM+2 son las intensidades de los iones M, M+1 y M+2, 
respectivamente 
 
 Las contribuciones de M+1 y M+2 de los compuestos butilados de 
estaño fueron corregidas monitorizando los cinco iones moleculares para 
cada analito indicados en la tabla 5.1, es decir, los isótopos 116Sn, 117Sn, 118Sn, 
119Sn y 120Sn. Para medir la intensidad de la señal correspondiente a los 
isótopos 118, 119 y 120 va a ser necesario monitorizar también los isótopos 
116 y 117 ya que la intensidad medida se corrige teniendo en cuenta las 
contribuciones de las masas M+1 y M+2. Como las contribuciones de 114Sn y 
115Sn pueden ser consideradas despreciables debido a sus bajas abundancias 
naturales se puede, por tanto, considerar que la intensidad de la señal 
medida para 116Sn está libre de las contribuciones de M+1 y M+2. Así, las 
ecuaciones de corrección de las intensidades (I) para el estaño quedaron de la 
siguiente forma: 
 





   
     
     
     
 
 Donde x es el factor de contribución de M+1 e y el factor de 
contribución de M+2.  
En el caso de los compuestos de mercurio, monometilmercurio y 
mercurio inorgánico, se procedió de manera análoga que para los 
compuestos de estaño. Así pues, las intensidades de la señal medida fueron 
corregidas monitorizando los cinco clústeres seleccionados para el mercurio, 
correspondientes a los isótopos 198Hg, 199Hg, 200Hg, 201Hg y 202Hg,  teniendo 
en cuenta las contribuciones de 13C para M+1 y M+2, aunque generalmente 
para el monometilmercurio la contribución de M+2 suele ser prácticamente 
despreciable. Debido a que el isótopo 197Hg no existe y a la abundancia 
natural tan pequeña de 196Hg (0,15 %), el ion molecular correspondiente al 
isótopo 198Hg estará libre de la contribución del 13C. Por tanto, las ecuaciones 
utilizadas para corregir las intensidades (I) medidas en el caso del mercurio 
fueron: 
Hg  
Hg   Hg  
Hg   Hg   Hg  
Hg   Hg   Hg  
Hg   Hg   Hg  
 
Donde x es el factor de contribución de M+1 e y el factor de 
contribución de M+2. 
Los factores de contribución de M+1 y M+2, es decir, x e y en las 
ecuaciones anteriores, se calcularon teniendo en cuenta la abundancia natural 
del 13C (1,1 %) según las siguientes expresiones:  




                 · 100                         
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2 · 100  
Donde:  
Donde: 
- n es el número de átomos de C en el fragmento molecular  
-  es la abundancia natural del 13C  
Por tanto, la probabilidad en tanto por uno de la aparición de M+1 y 
M+2 para el fragmento M-29 en el caso de los compuestos butilados de 
estaño y M para los compuestos de mercurio se corresponde con los factores 
de contribución para estos iones cuyos valores se recogen en la tabla 5.2. 
Tabla 5.2. Factores de contribución de M+1 y M+2 para MBT, DBT, TBT y 












x (M+1) 0,088 0,110 0,132 0,033 0,044 
y (M+2) 0,0038 0,0060 0,0086 0,00054 0,00096 
 
2.2.4 OPTIMIZACIÓN DE LOS PARÁMETROS DEL ESPECTRÓMETRO DE 
MASAS 
Los parámetros del espectrómetro de masas fueron optimizados con 
el fin de alcanzar la máxima exactitud y precisión en la medida de las 
relaciones isotópicas de Sn y Hg. Tanto la temperatura de la fuente de iones 
como de la línea de transferencia que conecta el detector con el 
cromatógrafo de gases adoptaron unos valores prefijados de 250 ºC y           
280 ºC, respectivamente. Por otro lado, las medidas se llevaron a cabo 
trabajando a una resolución para las masas de 1000, al ser éste el valor que 
ofrecía una mayor relación señal/ruido en los experimentos previos que se 




realizaron a 1000, 1125 y 1250 V. Finalmente, se evaluaron tanto la energía 
de ionización como el efecto del tiempo de integración (dwell time). Ambos 
parámetros se estudiaron en primer lugar para los compuestos de estaño y 
mercurio por separado y posteriormente trataron de encontrarse unos 
valores óptimos que permitieran una adecuada medida de las relaciones 
isotópicas en las determinaciones simultáneas.  
 
2.2.4.1 Energía de ionización 
En el espectrómetro de masas utilizado, la ionización se llevó a cabo 
por impacto electrónico. En este modo de ionización las moléculas se ionizan 
debido a la colisión de las mismas con electrones de alta energía que son 
emitidos por el filamento de wolframio que se encuentra a una determinada 
diferencia de potencial con respecto al colector. De esta manera la energía de 
los iones emitidos será igual a dicha diferencia de potencial pero expresada 
en forma de eV. En principio, la energía de ionización es un parámetro que 
normalmente suele presentar un valor prefijado de 70 eV (9, 12), lo que 
corresponde a una diferencia de potencial de -70 V. Sin embargo, tratando 
de mejorar la medida de las relaciones isotópicas, especialmente en el caso 
de los compuestos de mercurio, se decidió estudiar este parámetro. En el 
caso de los compuestos butilados de estaño se varió sólo en un pequeño 
intervalo de 60 a 80 eV, ya que en base a experiencias previas cabía esperar 
que la influencia no fuera muy destacada. Para evaluar su efecto se 
calcularon las relaciones isotópicas de los isótopos 120Sn y 118Sn respecto al 
119Sn y se compararon los valores obtenidos con la relación teórica que existe 
entre las abundancias naturales de estos isótopos. Por último, se halló el error 
cometido en cada una de estas comparaciones.  
Los resultados obtenidos (tabla 5.3) muestran como, en la mayoría 
de los casos, los mejores resultados se obtuvieron para la energía de 
ionización de 70 eV. Además como no se observó ninguna tendencia clara al 
aumentar o disminuir dicho valor, se decidió no ampliar el intervalo de 
estudio de este parámetro para el Sn. 




Tabla 5.3. Efecto de la energía de ionización en los porcentajes de error de las 
relaciones isotópicas calculados respecto a las relaciones teóricas para los 




MBT  DBT  TBT 
120/119 118/119  120/119 118/119  120/119 118/119 
60 4,910 2,569  3,802 1,647  0,955 0,051 
70 3,802 1,966  0,744 0,765  0,691 0,299 
80 1,720 3,740  2,247 0,512  1,799 0,406 
 
En el caso del mercurio, la energía de ionización se estudió en un 
intervalo mayor comprendido entre 40 y 80 eV ya que se observó que la 
disminución de dicho parámetro tenía una cierta influencia en el cálculo de 
algunas relaciones isotópicas, especialmente para el monometilmercurio. Los 
errores obtenidos en el cálculo de las distintas relaciones isotópicas respecto a 
las teóricas (tabla 5.4) indicaron que el valor óptimo para los compuestos de 
mercurio sería de 40 eV.  
 
Tabla 5.4. Efecto de la energía de ionización en los porcentajes de error de las 
relaciones isotópicas calculados respecto a las relaciones teóricas para las                    




CH3Hg+  Hg2+ 
199/202 200/202 201/202  199/202 200/202 201/202 
40 0,393 0,894 2,113  0,463 0,407 0,408 
50 0,840 0,130 2,655  0,315 0,306 0,697 
60 1,344 0,632 2,802  1,090 0,958 0,256 
70 1,238 0,417 2,711  0,465 0,436 0,239 
80 2,438 1,398 2,862  0,263 0,755 0,285 
 




Pese a que para el mercurio las energías de ionización que ofrecieron 
mejores resultados fueron las menores (40 y 50 eV), si se consideran los 
valores restantes comprendidos entre 60 y 80 eV, los errores más bajos se 
encontraron trabajando a 70 eV. Atendiendo a todo lo anterior y a algunos 
de los trabajos consultados (9, 12), finalmente se seleccionó una energía de 
ionización de 70 eV al ser la que ofrecía relaciones isotópicas más exactas y 
precisas en los análisis simultáneos de las especies de mercurio y estaño.  
 
2.2.4.2 Tiempo de integración (dwell time) 
El tiempo de integración o dwell time representa el tiempo que el 
detector está monitorizando cada una de las masas seleccionadas en el modo 
SIM. Este parámetro puede afectar en los espectros de masas obtenidos según 
lo recogido en uno de los trabajos consultados en el que se analizan los 
compuestos butilados de estaño por GC-MS (9). En dicho trabajo se 
comprobó que los tiempos de integración menores (10 ms en su caso) eran 
los más convenientes para evitar la aparición de asimetrías espectrales de los 
diferentes isótopos del estaño a la hora de medir las relaciones isotópicas. 
Atendiendo a lo anterior, en nuestro trabajo, se empezó utilizando el tiempo 
de integración menor permitido por el equipo que era de 30 ms.  
No obstante, para mejorar los resultados obtenidos tras fijar la 
energía de ionización en 70 eV, se procedió a evaluar el efecto del tiempo 
de integración en un intervalo comprendido entre 30 y 80 ms calculando el 
error cometido en las relaciones isotópicas medidas respecto a las teóricas en 
patrones con las especies de mercurio y estaño objeto de nuestro estudio. En 
el caso del estaño, no se observó una tendencia muy marcada aunque, en 
general, los valores que ofrecieron mejores resultados fueron 50, 60 y 80 ms 
por masa (tabla 5.5), a diferencia de lo encontrado por otros autores (9), 
donde las relaciones isotópicas se medían mejor trabajando a tiempos de 
integración menores. 




Tabla 5.5. Efecto del tiempo de integración en los porcentajes de error de las 
relaciones isotópicas calculados respecto a las relaciones teóricas para los                     




MBT  DBT  TBT 
120/119 118/119  120/119 118/119  120/119 118/119 
30 2,300 1,151  1,271 0,233  0,955 0,902 
40 1,350 0,406  1,219 0,906  0,454 1,328 
50 0,929 0,193  0,876 0,122  0,243 1,434 
60 0,744 0,370  1,535 0,122  0,428 0,796 
70 1,350 1,080  0,586 0,619  0,401 0,760 
80 0,480 0,339  1,034 0,158  0,337 0,973 
 
Por otro lado, en lo que respecta al mercurio, los tiempos de 
integración que permitían el cálculo más preciso de las relaciones isotópicas 
fueron 40 y 60 ms por masa (tabla 5.6). 
 
Tabla 5.6. Efecto del tiempo de integración en los porcentajes de error de las 
relaciones isotópicas calculados respecto a las relaciones teóricas para las                      




CH3Hg+  Hg2+ 
199/202 200/202 201/202  199/202 200/202 201/202 
30 1,343 0,670 2,759  0,848 0,960 0,059 
40 1,527 0,627 1,853  0,411 0,462 0,128 
50 2,339 0,588 2,264  1,164 1,047 0,369 
60 1,232 0,057 1,760  0,928 0,841 0,938 
70 2,090 0,426 2,094  1,460 0,893 0,544 
80 2,130 1,370 2,183  0,413 0,177 1,001 
 




Para estudiar la reproducibilidad de estas medidas se hicieron seis 
replicados independientes de los tiempos de integración que ofrecieron 
mejores resultados en los experimentos previos que aparecen sombreados en 
las tablas 5.5 y 5.6. Los errores de las relaciones isotópicas medidas respecto 
a las relaciones isotópicas teóricas obtenidos a los diferentes tiempos de 
integración estudiados para la relación isotópica 120Sn/119Sn en el caso de los 
compuestos butilados de estaño y la 201 Hg/202Hg para el monometilmercurio 
aparecen representados en la figura 5.4. Como puede observarse en dicha 
figura y teniendo en cuenta las incertidumbres de los valores para 50, 60 y 
80 ms (que aparecen expresadas como la desviación estándar (s) de 6 
medidas independientes), no existen diferencias significativas entre los errores 
obtenidos a los diferentes tiempos de integración, ya que en todos los casos 
fueron menores al 2,5 % para los compuestos estánnicos y menores al 3,0 % 
para las especies de mercurio. Sin embargo, el valor de 60 ms es el que 
permite obtener una menor desviación respecto a las relaciones isotópicas 
teóricas especialmente para TBT y CH3Hg+.  
 
Figura 5.4. Porcentaje de error obtenido en el cálculo de las relaciones isotópicas 
respecto a las teóricas en la medida de las relaciones 120Sn/119Sn para MBT, DBT y 












































2.2.5 CONDICIONES INSTRUMENTALES SELECCIONADAS 
Las condiciones instrumentales del sistema GC-MS utilizado que se 
consideraron óptimas para lograr una adecuada medida de las relaciones 
isotópicas de Sn y Hg se resumen en la tabla 5.7. 
Tabla 5.7. Parámetros óptimos para el acoplamiento GC-MS 
Cromatógrafo de gases HP-5890 
Columna DB-5, 30 m x 0,25 mm x 0,25 μm 
Gas portador  He (1 mL min-1) 
Modo de inyección Splitless  
Tiempo de purga 1 minuto  
Temperatura de inyección 250 ºC 
Programa de temperaturas 
40 ºC (1 min.) a 15 ºC min-1 hasta 90 ºC  
90 ºC a 30 ºC min-1 hasta 280 ºC (4 min.)  
Características del detector JMS-Q1000GC 
Corriente de ionización 300 μA 
Energía de ionización 70 eV 
Temperatura de la fuente 250 ºC 
Temperatura de la interfase 280 ºC 
Tiempo de integración 60 ms 
 
Trabajando a un tiempo de integración de 60 ms y una energía de 
ionización de 70 eV, se obtuvieron las relaciones isotópicas y los errores 
respecto a las teóricas que se indican en la tabla 5.8. Además, bajo esas 
condiciones la reproducibilidad de las medidas de las relaciones isotópicas de 
Sn y Hg en estándares con abundancias naturales fue menor del 0,5 % para 
todos los casos.  




Tabla 5.8. Relaciones isotópicas obtenidas y errores respecto a las teóricas para 










MBT 120Sn/119Sn 3,793 3,812±0,017 0,6±0,5 
DBT 120Sn/119Sn 3,793 3,830±0,018 1,0±0,5 
TBT 120Sn/119Sn 3,793 3,826±0,025 1,0±0,4 
CH3Hg+ 201Hg/202Hg 0,441 0,449±0,004 1,7±0,8 
Hg2+ 201Hg/202Hg  0,441 0,444±0,002 0,6±0,4 
 
 
3.- METODOLOGÍA PARA EL ANÁLISIS POR GC-MS 
  
Una vez optimizados los parámetros del sistema GC-MS que se va a 
utilizar en las determinaciones de los compuestos organometálicos de estaño 
y mercurio fue necesario incidir en la etapa de pretratamiento de los 
diferentes tipos de muestras medioambientales (aguas, sedimentos y muestras 
biológicas) que se pretenden analizar. Para ello se aplicó una metodología 
muy variada en función del tipo de muestra y del compuesto o compuestos a 
analizar en cada caso, que será posteriormente descrita. Dicha metodología 
fue desarrollada y, posteriormente, validada utilizando diversos materiales de 
referencia con contenidos certificados para las especies de mercurio y/o los 
compuestos butilados de estaño cuyas características se resumen en la tabla 
5.9. Para el monometilmercurio se utilizó el material de referencia biológico 
BCR-464, mientras que para la determinación independiente de los 
compuestos de estaño se utilizaron los materiales CRM-477 y SOPH-1, que se 
corresponden con un material biológico y un sedimento de referencia, 
respectivamente. Por otro lado, la determinación simultánea se validó con el 
BCR-710 certificado para CH3Hg+ y TBT. 




Tabla 5.9. Materiales de referencia certificados utilizados para el desarrollo y 
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3.1 PREPARACIÓN DE LAS MUESTRAS PARA SU ANÁLISIS POR 
GC-MS 
 En este trabajo los análisis se realizaron por dilución isotópica 
específica, por lo que, en todos los casos, la primera etapa de la preparación 
de la muestra, consistió en la adición de las especies enriquecidas 
isotópicamente. De esta manera, al realizar la suplementación al comienzo 
del proceso analítico va a ser posible poder corregir cualquier fuente de error 
que pueda producirse a lo largo de todo el proceso. A continuación, en el 
caso de matrices sólidas, fue necesario realizar una extracción cuantitativa de 
las especies y, seguidamente, se procedió a la derivatización de los extractos 
obtenidos. Además, en función del tipo de muestra, en algunos casos hubo 
que recurrir a procedimientos adicionales de limpieza y/o preconcentración 
como el uso de Florisil, la microextracción en fase sólida (SPME) o la 
evaporación por medio de una corriente de nitrógeno.  
 




3.1.1 ADICIÓN DE LAS ESPECIES ENRIQUECIDAS ISOTÓPICAMENTE 
 Tras estudiar la medida de las distintas relaciones isotópicas de Sn y 
Hg se decidió suplementar las muestras adicionando estándares enriquecidos 
isotópicamente en 119Sn y 201Hg, de ahí que las relaciones isotópicas 
estudiadas fueron la 120Sn/119Sn y 201Hg/202Hg para estaño y mercurio, 
respectivamente. 
 En el caso de los compuestos butilados de estaño (MBT, DBT y TBT), 
la adición se realizó utilizando una mezcla que contenía los tres compuestos 
enriquecidos en 119Sn que fue suministrada por ISC-Science (Gijón, España). 
No obstante, la mezcla comercial fue diluida con una mezcla de ácido acético 
y metanol (3:1) y conservada en la oscuridad a -18ºC hasta su empleo. Por su 
parte, el monometilmercurio enriquecido en 201Hg empleado, fue sintetizado 
tal y como fue descrito en un trabajo previo (13), es decir, a partir de óxido 
de mercurio enriquecido en 201Hg (201HgO) usando metilcobalamina. Estas 
disoluciones con las especies enriquecidas isotópicamente se añadieron a las 
muestras antes de proceder a la extracción y derivatización, debido a que se 
pretendía realizar un análisis por dilución isotópica específica. La cantidad a 
añadir de las especies enriquecidas isotópicamente fue seleccionada teniendo 
en consideración la teoría de propagación de errores aleatorios (14). Así 
pues, se añadieron sólo unos pocos microlitros de disolución trazadora a la 
muestra inicial. El volumen exacto fue controlado gravimétricamente y 
dependió de la cantidad de muestra pesada inicialmente. 
 
3.1.2 EXTRACCIÓN DE LAS ESPECIES ORGANOMETÁLICAS 
 La extracción de las especies de estaño y mercurio desde las matrices 
sólidas se llevó a cabo utilizando un sistema de extracción por microondas 
focalizado suministrado por CEM Corporation (Mathews, NC, USA). Debido 
a las posibilidades instrumentales de este sistema, se pudo realizar un control 
exhaustivo de la temperatura y la presión en el interior del vial, pudiendo 
monitorizar dichas variables a lo largo de todo el proceso de extracción. 
Atendiendo a la bibliografía (15, 16), se seleccionaron dos agentes 




extractantes diferentes para llevar a cabo la extracción de estas especies. Así, 
en el caso de la determinación individual de los compuestos butilados de 
estaño se utilizó una mezcla de ácido acético y metanol (3:1), mientras que 
para la determinación individual del monometilmercurio y las 
determinaciones simultáneas de las especies de mercurio y estaño se utilizó 
una disolución de hidróxido de tetrametilamonio (TMAH) al 25 % m/v.  
La cantidad de muestra a extraer fue seleccionada en función de 
experimentos previos realizados con el sistema de extracción (17). Así, las 
cantidades óptimas fueron de 0,1 g en el caso de las muestras biológicas y 
0,05 g de los sedimentos. Estas cantidades se pesaron directamente sobre el 
vial de vidrio de 10 mL donde se iba a llevar a cabo la extracción. Asimismo 
las especies enriquecidas isotópicamente fueron adicionadas en ese mismo 
vial. Por último, se añadieron 4 mL del agente extractante correspondiente y 
las mezclas obtenidas fueron sometidas a la radiación microondas.  
El programa de tiempos y temperaturas aplicado fue seleccionado en 
base a otros experimentos realizados con el mismo sistema de extracción por 
microondas focalizado (17) y consistió en la irradiación de las muestras a     
70 ºC durante 4 minutos, tras una rampa de 1 minuto para alcanzar la 
temperatura máxima.  
 
 3.1.3 DERIVATIZACIÓN DE LOS EXTRACTOS 
Los estudios preliminares realizados para la medida de las relaciones 
isotópicas con el sistema GC-MS indicaron que era más adecuado realizar la 
derivatización de las muestras con tetraetilborato de sodio. Así pues, los 
extractos fueron etilados en viales de vidrio de 15 mL en los que previamente 
se había adicionado 4 mL de tampón ácido acético/acetato de sodio 0,1 M. 
A continuación se ajustó el pH con ácido clorhídrico o amoniaco 
concentrados hasta alcanzar un pH de 5, ya que investigaciones previas para 
la derivatización simultánea de mercurio y estaño demostraron que dicho 
valor de pH era el óptimo (2). Una vez ajustado el pH, los extractos fueron 




derivatizados de diferente manera en función del tipo de matriz y del analito 
a determinar. 
Atendiendo a la bibliografía (18-20), en el caso de los análisis de los 
compuestos butilados de estaño en los materiales de referencia CRM-477 y 
SOPH-1 o la determinación simultánea de TBT y CH3Hg+ en el BCR-710, la 
derivatización se completó con una etapa de limpieza para minimizar las 
interferencias de la matriz en el posterior análisis del TBT. Así, se tomó 
inicialmente 0,5 mL de extracto a los que se añadieron 1 mL de hexano y 0,5 
mL de NaBEt4 (2,5 %) al vial donde se estaba realizando la derivatización y 
la mezcla se agitó durante 4 minutos. Tras la separación de las fases, la fase 
orgánica se limpió utilizando columnas de Florisil, tal y como se había 
descrito en uno de los trabajos consultados (18). Para ello se utilizaron 
columnas preparadas con 3 g de Florisil, eluyéndose los compuestos 
derivatizados retenidos en ellas con una mezcla de hexano/tolueno (1:1). Tras 
la limpieza, la fase orgánica resultante se transfirió a un vial cromatográfico 
de 2 mL y se conservó a -18 ºC. No obstante, antes del análisis la muestra fue 
preconcentrada aplicando una corriente de nitrógeno hasta conseguir un 
volumen de unos pocos microlitros para lograr así un factor de 
preconcentración de aproximadamente 15-20 veces. 
Sin embargo, en el caso del análisis de monometilmercurio en el 
material biológico BCR-464, la derivatización se combinó con una etapa de 
preconcentración por microextracción en fase sólida (SPME) para conseguir 
que el pico del monometilmercurio quedara libre de las interferencias 
espectrales o el ruido de fondo que podían suponer la compleja matriz del 
material de referencia utilizado, conforme a lo publicado en otros trabajos 
(12, 21). En este caso, para la derivatización se tomó 1 mL de extracto y, una 
vez ajustado el pH, se realizó la microextracción en fase sólida utilizando un 
dispositivo de extracción manual que consistía en una cavidad con una fibra 
reemplazable de divinilbenceno/carboxeno/polidimetilsiloxano (DVB/CAR/ 
PDMS). Atendiendo a las recomendaciones del fabricante, las fibras fueron 
acondicionadas antes de su empleo calentándolas en el bloque de inyección 
del cromatógrafo de gases a 270 ºC durante 1 hora. Así, se añadió 1 mL de 




NaBEt4 (2,5 %) y se cerró el vial inmediatamente con un tapón de goma y 
silicio recubierto de politetrafluoretileno (PTFE). A continuación, el tapón fue 
atravesado por la aguja de SPME y la fibra se expuso a la disolución por 
espacio en cabeza a temperatura ambiente durante 15 minutos mientras que 
era vigorosamente agitada por un agitador magnético recubierto de PTFE a 
una velocidad constante. Por último, las fibras fueron retiradas de la aguja y 
transferidas al inyector del cromatógrafo de gases por desorción térmica 
durante 1 minuto a 250 ºC. 
 
 3.1.4 ANÁLISIS DE MUESTRAS DE AGUA 
 En el caso del análisis de muestras de agua, no fue necesaria la etapa 
de extracción. Así, se tomaron 50 mL de las aguas en un frasco de vidrio, se 
pesaron y se adicionaron las especies organometálicas enriquecidas 
isotópicamente que habían sido corregidas gravimétricamente usando 
balances analíticos y según la teoría de propagación de errores (14). Los 
frascos se cerraron con un tapón de goma y silicio recubierto de PTFE, se 
agitaron vigorosamente durante 1 minuto y finalmente se dejaron en reposo 
un tiempo de 15 minutos para la equilibración isotópica, como se describe en 
la bibliografía (22). A continuación, se retiró el tapón y se añadieron 5 mL de 
tampón ácido acético-acetato de sodio 0,1 M, 200 μL de NaBEt4 (2,5 %) y 1 
mL de hexano para llevar a cabo la etilación. Tras agitar durante 5 minutos, 
la fase orgánica fue transferida a un vial de 2 mL, conservada a -18 ºC y 
preconcentrada unas diez veces llevando a unos pocos microlitros mediante 
una corriente de nitrógeno justo antes del análisis. 
 
 Los procedimientos descritos anteriormente para la preparación de 
los diferentes tipos de muestras para el posterior análisis de las especies 
organomercuriales u organoestánnicas por ID-GC-MS se resumen 
esquemáticamente en la figura 5.5. 





Figura 5.5. Protocolos de preparación de la muestra utilizados en este trabajo   
                                     
3.2 VALIDACIÓN DE LA METODOLOGÍA DESARROLLADA 
La metodología que se ha expuesto anteriormente fue validada, en 
primer lugar, mediante la determinación independiente de las especies de 
mercurio y estaño utilizando materiales de referencia certificados sólo para 
los compuestos organomercúricos u organoestánnicos. Finalmente, el 
método de determinación simultánea desarrollado se validó mediante el 
análisis de un agua natural fortificada con diferentes niveles de concentración 
de las especies estudiadas. Asimismo, fue validado utilizando el material de 
referencia BCR-710 en el que se conocen los contenidos certificados para 




4 mL tampón AcOH/AcO- 0,1 M
Reajustar pH=5
1 ml hexano
0,5 mL NaBEt4 (2,5 %)
0,5 mL extracto de
SOPH-1, CRM-477, BCR-710 1,0 mL extracto de BCR-464
4 mL tampón AcOH/AcO- 0,1 M
Reajustar pH=5
0,5 mL NaBEt4 (2,5 %)
SPMEFase orgánica
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3.2.1 DETERMINACIÓN DE ESPECIES DE MERCURIO O ESTAÑO 
 En primer lugar, la metodología desarrollada fue aplicada al análisis 
de diferentes materiales de referencia certificados para especies de estaño o 
mercurio que fueron tratados tal y como se ha indicado en el apartado 
anterior. Los resultados obtenidos de los análisis de dichos materiales así 
como los correspondientes valores certificados se muestran en la tabla 5.10. 
Tabla 5.10. Concentraciones de MBT, DBT, TBT y CH3Hg+ (como ng g-1 de        
Hg o Sn) obtenidas en el análisis de materiales de referencia certificados  
 CH3Hg+ MBT DBT TBT 

































(Incertidumbres expresadas como la desviación estándar para 3 medidas independientes) 
 
Los resultados no presentan diferencias estadísticamente significativas 
con los valores certificados al nivel de significación escogido (p=0,05) y, 
además, en todos los casos se obtuvieron reproducibilidades muy buenas en 
los análisis de los distintos replicados. Asimismo se comprueba que la 
reducción en la cantidad de muestra sometida a la extracción (0,1 g para los 
materiales biológicos y 0,05 g para los sedimentos), que permite la 
geometría tan estrecha de los viales que pueden ser dispuestos en el 
microondas, no afecta a la homogeneidad de los materiales como se 
demuestra por la reproducibilidad y exactitud de los resultados obtenidos. 




 Por último, cabe destacar que los procedimientos de limpieza y/o 
preconcentración utilizados, esto es, SPME para el análisis de 
monometilmercurio en el tejido de atún y columnas de Florisil para la 
determinación de los compuestos butilados de estaño, ofrecieron buenos 
resultados, permitiendo eliminar ciertas interferencias provocadas por la 
matriz así como mejorar la sensibilidad del método.  
 
3.2.2 DETERMINACIÓN SIMULTÁNEA DE DIFERENTES ESPECIES DE 
MERCURIO Y ESTAÑO 
 El método propuesto para la determinación multielemental 
simultánea de especies de estaño y mercurio por dilución isotópica específica 
fue validado, en primer lugar, mediante el análisis de dos muestras de agua 
fortificadas, agua Milli-Q y un agua natural procedente de la comarca de 
Almadén. El agua natural fue tomada en el embalse de La Serena en 
septiembre de 2005 y presenta unos valores de pH y conductividad medidos 
in situ de 7,9 y 290 mS cm-1, respectivamente. Esta muestra de agua fue 
previamente analizada en cuanto a su contenido de monometilmercurio y se 
comprobó que estaba por debajo de los límites de detección. Así pues, las 
dos muestras de agua fueron fortificadas adicionando las cuatro especies de 
mercurio y estaño estudiadas en sus abundancias isotópicas naturales en dos  
niveles diferentes de concentración (5 y 10 ng L-1). 
Como se puede observar en la tabla 5.11, se obtuvieron 
recuperaciones próximas al 100 % para todas las concentraciones y todas las 
especies con una buena reproducibilidad entre los tres replicados 
independientes realizados. Además, el análisis de tres blancos de agua Milli-Q 
permitió estimar los límites de detección del método para las cuatro especies 
que aparecen reflejados en la tabla 5.11. Los valores obtenidos demuestran 
que la metodología desarrollada para el análisis por GC-MS puede ser 
considerada como una buena alternativa al empleo del acoplamiento 
instrumental GC-ICP-MS, que es una técnica más sofisticada, cara y con una 
menor disponibilidad en un laboratorio de rutina. Esta mejora en la 




sensibilidad del GC-MS se debe a que la incorporación de la etapa de 
preconcentración hace posible alcanzar límites de detección comparables en 
ambas técnicas, siendo los valores de los blancos el único factor limitante. De 
esta manera, los límites de detección obtenidos para los tres compuestos 
butilados de estaño fueron muy próximos a los hallados previamente en 
otros trabajos realizados con GC-MS (23) y con GC-ICP-MS (2, 22). Sin 
embargo, los límites de detección para el monometilmercurio fueron cinco 
veces mayores que los obtenidos para las especies de estaño y superiores 
también a los encontrados en trabajos realizados aplicando el mismo 
procedimiento de preparación de la muestra pero utilizando como técnica de 
análisis GC-ICP-MS (2).  
Tabla 5.11. Límites de detección y recuperaciones obtenidas en las aguas 
fortificadas con 5 ó 10 ng L-1(como Hg o Sn) para CH3Hg+, MBT, DBT y TBT   
 CH3Hg+ MBT DBT TBT 
Límites de detección     
(ng L-1 como Sn o Hg) 0,63 0,15 0,12 0,14 
% R en agua Milli-Q     
5 ng L-1 (como Sn o Hg) 96±3 99±6 98±6 95±4 
10 ng L-1 (como Sn o Hg) 102±4 97±2 101±4 101±11 
% R en agua natural     
5 ng L-1 (como Sn o Hg) 98±1 101±2 103±2 99±1 
10 ng L-1 (como Sn o Hg) 98±3 99±1 103±1 101±1 
 (Incertidumbres expresadas como la desviación estándar para 3 medidas independientes) 
 
Todo ello indica que la sensibilidad es muy diferente para cada uno 
de los elementos estudiados lo cual se refleja también en la figura 5.6 donde 
se representa un cromatograma obtenido con el sistema GC-MS 
correspondiente a un agua natural fortificada con una concentración de 10 
ng L-1 de las cuatro especies organometálicas. 





Figura 5.6. Cromatograma de un agua natural fortificada con una concentración 
de 10 ng L-1 de las especies de mercurio y estaño  
 
 Por último, la metodología desarrollada fue validada mediante el 
análisis del material de referencia BCR-710, en el que los contenidos de 
CH3Hg+ y TBT se encuentran certificados y las concentraciones de MBT y 
DBT aparecen indicadas mediante unos valores propuestos. Los resultados 
obtenidos (tabla 5.12) muestran que se obtuvieron valores que no 
presentaron diferencias estadísticamente significativas respecto a los valores 
certificados o propuestos en cada uno de los casos para un nivel de 
significación seleccionado (p=0,05). 
Tabla 5.12. Concentraciones de MBT, DBT, TBT y CH3Hg+ obtenidas en el 
análisis del material de referencia BCR-710 (expresadas como ng g-1 de Hg o Sn) 
BCR 710 CH3Hg+ MBT DBT TBT 
Valor encontrado 109±4 34±6 49±2 53±3 
Valor certificado 107±17 --- --- 54±7 
Valor propuesto --- 34±9 42±9 --- 
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En este capítulo se ha desarrollado una metodología para la 
determinación de especies organomercúricas y organoestánnicas por GC-MS 
que presenta ciertas ventajas en comparación con los métodos que habían 
sido previamente descritos. Por un lado, permite la determinación simultánea 
de diferentes especies de elementos distintos (CH3Hg+, MBT, DBT y TBT) en 
muestras medioambientales usando un procedimiento común para la 
preparación de la muestra. Además, el hecho de que la metodología se base 
en el análisis por dilución isotópica específica permite conseguir una mayor 
exactitud y precisión en los resultados comparando con otras técnicas de 
calibración externas o de adiciones estándar. Todo ello, hace que se reduzca 
considerablemente el tiempo total de análisis. Asimismo, el uso de un 
acoplamiento instrumental tan extendido como es el GC-MS con una fuente 
de ionización por impacto electrónico abre el campo de aplicación de la 
metodología desarrollada a los laboratorios de rutina donde habría 
dificultades para utilizar otros sistemas acoplados como el GC-ICP-MS.  
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1.- LA COMARCA DE ALMADÉN 
1.1 DESCRIPCIÓN GENERAL 
La Comarca de Almadén se encuentra situada en la zona sudoeste de 
la provincia de Ciudad Real (España) a 100 km de la capital, limitando con 
las provincias de Córdoba al Sur y Badajoz al Oeste (figura 6.1).  
 
 
















Incluye los municipios de Agudo, Alamillo, Almadén, Almadenejos, 
Chillón, Guadalmez, Saceruela y Valdemanco del Esteras (1). La zona se 
caracteriza por su escasa densidad de población (menos de 25 habitantes  
km-2) y el pequeño tamaño de las poblaciones.  
La Comarca de Almadén es conocida a escala mundial por los 
yacimientos de cinabrio que se encuentran en la zona y que constituyen la 
explotación de mercurio más antigua y de mayor producción. Estos 
yacimientos, que se formaron a partir de exhalaciones volcánicas submarinas 
hace más de 350 millones de años, han estado cerca de la superficie y en 
contacto directo con los niveles acuíferos superficiales durante los últimos 
250 millones de años (2). La mayor parte de la mineralización se presenta 
como sulfuro de mercurio (cinabrio), aunque también hay un porcentaje 
muy significativo (5-10 %) que aparece como mercurio metálico, en gotitas 
distribuidas por la porosidad de la roca. Se estima que Almadén ha 
producido aproximadamente la tercera parte del mercurio consumido por la 
humanidad, habiéndose extraído de sus minas unos nueve millones de frascos 
(un frasco de mercurio contiene 34,5 kg de metal) (3). Esta cantidad es 
aproximadamente dos veces y media superior a la producida en la segunda 
mina del mundo (Idria en Eslovenia) y casi cuatro veces superior a la tercera 
(Monte Amiata en Italia).  
La actividad minera de Almadén cesó en mayo de 2002 debido 
principalmente a la caída del precio del mercurio en el mercado mundial 
debido a la reducción de su uso por su elevada toxicidad. Sin embargo, la 
extracción de mercurio continuó hasta febrero de 2004 sobre el mineral que 
había sido previamente acumulado (4, 5). En principio, se puede considerar 
que este cierre es definitivo aunque, en un futuro, el precio y la demanda de 
mercurio podrían hacer que se reanudara la actividad en dicho distrito 
minero (5). En 2006 las puertas de la mina de Almadén fueron abiertas al 
público para poder visitarlas y poder disfrutar de la experiencia de bajar a 50 
metros y ver cómo era la mina con el paso de los años y cómo fue explotada 
con las tecnologías de cada época. 




Como consecuencia de la actividad de explotación y transformación 
llevada a cabo durante siglos, la contaminación actual de la zona se debe 
fundamentalmente a la deposición de mercurio atmosférico. No obstante, 
otra importante forma de transporte del mercurio generado la constituyen 
las corrientes de agua, es decir, ríos y arroyos, que pueden trasladar el 
mercurio en la fase disuelta y particulada a lo largo de cientos de kilómetros 
(6). En este sentido los ríos y arroyos de la Comarca de Almadén podrían 
desempeñar un papel importante. Entre ellos el más importante es el río 
Valdeazogues ya que es el único que está afectado directamente por las 
actividades mineras, que en algunos casos se encuentran situadas incluso en 
su propio cauce.  
El río Valdeazogues pertenece a la Cuenca del Guadiana y se incluye 
dentro de los afluentes procedentes de Sierra Morena. Sigue la dirección de 
Este-Sureste a Oeste-Noroeste y, como todos los afluentes de la zona, tiene 
un bajo caudal y una gran irregularidad interanual, llegando a secarse en 
algunos puntos durante el período estival. Sobre este río se encuentran 
situadas dos presas: Castilseras (5,30 Hm3 de capacidad) y El Entredicho 
(5,37 Hm3), habiéndose construido esta última con el fin de evitar avenidas 
de aguas sobre unas explotaciones mineras. El río Valdeazogues es un 
afluente del río Guadalmez, que antes desembocaba en el río Zújar y que 
actualmente termina directamente en el embalse de La Serena. Este embalse 
fue inaugurado en febrero de 1990 y tiene especial interés debido a su gran 
capacidad (3.232 Hm3), ya que con sus 600 m de largo y 95 m de alto crea 
el mayor de todos los embalses de España y uno de los mayores de Europa 
tras los de Alqueva (Portugal) y Kremasta (Grecia). El embalse de La Serena, 
que se encuentra en Badajoz y ocupa terrenos en las provincias de Córdoba 
y Ciudad Real, tiene una superficie de agua embalsada de unas 14.000 Ha y 
una longitud de costas de 530 km. Funcionalmente, esta presa consigue la 
regulación del río Zújar, que es uno de los más irregulares de España.  
Uno de los aspectos que puede resultar más sorprendente de la 
Comarca de Almadén es su situación medioambiental. A priori, podría 





sustancia altamente contaminante y que ha soportado durante siglos la 
minería y metalurgia del mercurio, debería estar profundamente degradada. 
Sin embargo, aún no se ha constatado un impacto ambiental tan significativo 
como consecuencia de la minería del mercurio ya que, por ejemplo, la flora 
y fauna de la zona no se han visto alteradas por esta circunstancia. Así, la 
Comarca de Almadén, sin llegar a ser una “reserva natural”, preserva la flora 
y fauna autóctonas en un buen estado de conservación. La morfología y 
constitución del terreno, así como la sequedad del clima (tan sólo 600 mm 
m-2 de precipitación anual como promedio) (2), hacen que el desarrollo del 
suelo y de la vegetación sea escaso, por lo que el área cuenta con suelos 
esqueléticos de bajo contenido en materia orgánica y con una vegetación de 
tipo mediterráneo. Sin embargo, la Comarca de Almadén es de una gran 
riqueza faunística ya que se puede encontrar tejones, ginetas, gato montés, 
etc. Además existe una importante actividad cinegética, tanto en el orden de 
la caza mayor como menor, que constituye uno de los principales recursos 
económicos de la zona. Por otro lado, en cuanto a las especies que se dan en 
los ríos, las más destacadas son black bass, barbos, bogas, carpas y cangrejos. 
Encontrándose también unas especies de bivalvos pertenecientes a la familia 
Unionidae, Psilunio littoralis y Unio pictorum. Por tanto, el hecho de que la 
cantidad de mercurio tan abundante existente en la zona no haya producido 
efectos evidentes sugiere que los mecanismos de generación de metilmercurio 
deben estar regidos por procesos de mayor complejidad que los conocidos 
hasta el momento por lo que, en este contexto, este distrito minero podría 
constituir un excelente análogo natural para la verificación de los ciclos 
naturales del mercurio.  
 
1.2 ANTECEDENTES BIBLIOGRÁFICOS RELATIVOS A LA 
CONTAMINACIÓN POR MERCURIO  
La historia del mercurio y de la Comarca de Almadén han estado 
íntimamente ligadas desde la antigüedad. La existencia de las minas de 
mercurio ha influido en la realización de estudios relativos a la zona, aunque 




entre ellos predominan los trabajos geológicos y geológico-mineros 
encaminados principalmente a encontrar las causas de esta acumulación 
monometálica (7-9). Por su parte, pese a la importancia que tiene conocer el 
comportamiento y distribución del mercurio en la Comarca de Almadén y 
sus implicaciones toxicológicas, hasta el momento se han realizado pocos 
estudios de contaminación en dicha zona. Además, cabe destacar que la 
mayoría de ellos se ha llevado a cabo en los últimos años, quizá debido a 
una mayor inquietud por las cuestiones medioambientales, aunque 
coincidiendo con el cese de la actividad de las minas. 
Uno de los primeros estudios de la distribución de mercurio se llevó a 
cabo durante los años 1974-1977, fruto de una colaboración entre el Consejo 
de Minas de Almadén, la Dirección General de Sanidad, el United States 
Environmental Protection Agency (U.S.EPA) Environmental Sciences Research 
Laboratory y la Environmental Science Division of the Oak Ridge National 
Laboratory (ORNL). Los resultados obtenidos, que fueron publicados en 
1980 en un informe interno (10), mostraron concentraciones de mercurio en 
plantas superiores a 100 μg g-1 y 1 μg g-1 en distancias de 0,5 y 20 km de la 
mina, respectivamente.  
En 1979, Lindberg et al. (11) publicaron los resultados de un estudio 
de la distribución de mercurio en plantas que habían crecido en suelos 
recogidos cerca de la mina de Almadén, evaluándose asimismo la velocidad 
de volatilización del mercurio desde esos suelos en un experimento de 
laboratorio. En dicho estudio se encontraron concentraciones de mercurio en 
la superficie de los suelos comprendidas entre 0,5 y 260 μg g-1, 
correspondiendo los valores mayores a las zonas más cercanas a la mina de 
Almadén y observando una disminución a medida que nos alejamos de ella. 
Además, en 1983 apareció un artículo acerca de la distribución de mercurio 
en la vegetación de la Comarca de Almadén, evaluada durante una campaña 
posterior del ORNL (12). 
Tras casi veinte años sin nuevos datos, Ferrara et al. (13) realizaron 





atmosféricos de mercurio desde las principales fuentes en los alrededores de 
Almadén. Para ello se llevaron a cabo dos campañas de muestreo entre 1993-
1994. Los resultados indicaron altas concentraciones de mercurio (0,1-5,0        
μg m-3) sobre la población de Almadén en la dirección prevaleciente del 
viento (oeste y suroeste). Además el flujo total de mercurio en la atmósfera 
estimado fue de 600 a 1.200 g h-1, por lo que incluso a una distancia 
considerable de la principal fuente de emisión (5-10 km) se observaron 
importantes concentraciones de mercurio en el aire (0,05-0,10 μg m-3). 
Entre los años 1995-1997, se evaluaron los niveles de contaminación 
por mercurio en el ambiente acuático de la zona, concretamente en el río 
Valdeazogues que discurre al lado de diversas explotaciones mineras (1). En 
este estudio se encontraron valores preocupantes de mercurio en los 
sedimentos, entre 5,5 y 107 μg g-1 para la mayoría de los puntos, aunque se 
llegaron a medir concentraciones de hasta 1.000 μg g-1 (14). No obstante, la 
extracción secuencial realizada mostró que la disponibilidad de dicho 
contaminante en los sedimentos era reducida ya que apenas se encontró 
mercurio en la fracción intercambiable o unido a los ácidos húmicos, al estar 
la mayor parte asociado a sulfuros o en la fase residual, es decir, en forma de 
metacinabrio y cinabrio rojo (14). Además, en una primera aproximación a la 
componente biológica de este ecosistema se analizaron muestras de bivalvos 
hallándose contenidos de mercurio total en el intervalo 1,6-4,1 μg g-1  (15). En 
cuanto a la especiación, en los sedimentos prácticamente no se detectó 
metilmercurio, mientras que en las muestras biológicas se encontró que entre 
un 17 y un 40 % del mercurio total está en forma de metilmercurio, lo que 
supone una acumulación muy importante (14, 15). Estos valores a pesar de 
ser de una a cuatro veces mayores que los niveles de fondo de la región 
mostraron, en general, una disminución respecto a los encontrados en el 
primer período de estudio de la zona (1974-1977).  
Estudios posteriores como el de Gray et al. (5) sirvieron para 
corroborar la fuerte contaminación por mercurio existente en la zona. En él 
se establece la distribución y transformación de las especies de mercurio en 
muestras tomadas en 2003, tras el cese de la actividad minera. Los residuos 




de la mina ofrecieron concentraciones muy elevadas de mercurio que 
variaron de 160 a 34.000 μg g-1, mientras que el contenido en 
monometilmercurio se encontraba entre 0,20 y 3.100 ng g-1. Las aguas 
superficiales tomadas cerca de la mina de Almadén también estaban 
altamente contaminadas al presentar contenidos en mercurio de hasta 13.000 
ng L-1 o de metilmercurio de 30 ng L-1, lo cual se corresponde con los valores 
de los sedimentos que presentaron concentraciones de hasta 2.300 μg g-1 y 
82 ng g-1 de mercurio y metilmercurio, respectivamente. Asimismo se analizó 
mineral calcinado alcanzándose también altos niveles cuyos valores máximos 
fueron de 34.000 μg g-1 de mercurio total y 3.100 ng g-1 de metilmercurio. 
Las altas concentraciones de metilmercurio encontradas en estas muestras 
pudieron ser posteriormente justificadas con la ayuda de diferentes técnicas 
de rayos X acopladas. Así, el empleo de dichas técnicas permitió demostrar la 
existencia de fases de mercurio relativamente solubles que podían ser 
movilizadas a través de diferentes procesos climáticos lo que implicaría una 
importante movilización de mercurio que podría afectar a la biota o a los 
seres humanos de la zona (16).   
Los datos más actuales disponibles son los aportados en 2006 por 
Higueras et al. (17), que pretendieron dar una visión global de la distribución 
del mercurio en el distrito minero de Almadén, completando así un estudio 
previo que realizaron unos años antes sobre suelos de la Comarca (18) y el 
anteriormente comentado de Gray et al. (5). La distribución en los suelos 
reveló la existencia de valores elevados o incluso extremadamente elevados 
de mercurio (de hasta 8.889 μg g-1), mientras que la concentración en los 
sedimentos o en las aguas fueron de hasta 16.000 μg g-1 o 11,2 μg L-1, 
respectivamente. En cuanto a la contaminación atmosférica, las 
concentraciones más importantes encontradas fueron del orden de 14,0 μg 
m-3, de ahí que ningún sistema (rocas, suelos, sedimentos, aguas, atmósfera, 
biota) del distrito de Almadén esté libre de una fuerte contaminación por 
mercurio. Así, se encontraron niveles alarmantes en algunos tejidos de los 
cangrejos ingeridos habitualmente por la población de la zona pues 





hepatopáncreas. Asimismo se comprobó la existencia de altos niveles de 
mercurio en plantas, tal y como se señaló en otros dos trabajos publicados en 
2006 (19, 20).  
 
1.3 PLANTEAMIENTO DEL ESTUDIO 
Para realizar un estudio de la contaminación por mercurio en la 
Comarca de Almadén nos vamos a centrar en el ecosistema acuático ya que 
es el que ha merecido una mayor atención en otras zonas expuestas a este 
tipo de contaminación, sobre todo por las posibilidades de transformación y 
bioacumulación del mercurio en este ambiente. Como ya se indicó 
anteriormente, los ríos pueden jugar un papel destacado en el transporte del 
mercurio, de ahí la importancia que tendría estudiar el río Valdeazogues a su 
paso por la Comarca de Almadén, ya que una porción significativa de los 
residuos contaminados por mercurio que fueron generados por la actividad 
minera pudieron entrar, directa o indirectamente, en la cuenca de este río. 
Atendiendo a la bibliografía, otro hecho a tener en cuenta sería el 
efecto que parece tener la creación de embalses en el hecho de que se 
produzca un aumento de las concentraciones de mercurio. La creación de 
reservas de agua por estancamiento de las aguas de los ríos y el consiguiente 
encharcamiento de tierras puede causar un considerable aumento de los 
contenidos de mercurio, especialmente en los peces que viven en esas aguas 
(21-30). Este fenómeno ha sido observado en muchos de los embalses 
construidos en las últimas décadas en regiones que no presentaban fuentes 
conocidas de mercurio, ni naturales ni antropogénicas, y que además se 
encontraban en zonas muy alejadas y muy diferentes en cuanto a sus 
características medioambientales. El incremento de mercurio producido tras 
el encharcamiento se refleja particularmente en un aumento de los niveles de 
monometilmercurio en aguas, sedimentos y biota de la nueva zona inundada 
(31-33). La principal causa del incremento de metilmercurio parece ser la 
metilación del mercurio inorgánico que se produce debido a que los 
nutrientes y sustancias orgánicas lábiles introducidas en el ambiente acuático 




por los suelos y la vegetación recientemente sumergidos estimulan la 
metilación microbiana en los sedimentos (30, 34-36). Así, una reducción 
drástica del nivel de oxígeno podría estimular la metilación a través de 
bacterias sulfato-reductoras (37-39). Además, los cambios físico-químicos y 
biológicos que se producen en la zona inundada, como cambios en el 
régimen de temperaturas o en el estado redox, pueden también inducir la 
metilación (37). No obstante, en algunos casos, el aumento en el nivel de 
monometilmercurio se produce gracias a la liberación de los enlaces entre el 
CH3Hg+ y el suelo que existían antes de la inundación (31, 40). Este efecto de 
las aguas estancadas sobre el monometilmercurio parece ser temporal. Así, en 
las aguas los niveles superiores de metilmercurio se encuentran directamente 
después de la inundación, observándose un descenso de los mismos con el 
tiempo (31). En cuanto a los peces, los niveles de mercurio volverán a ser 
similares a los previos al encharcamiento tras un período de una o varias 
décadas o incluso tras un tiempo de recuperación superior (41, 42). 
Teniendo en cuenta todo lo anterior, se consideró interesante 
estudiar no sólo la contaminación por mercurio en el río Valdeazogues a su 
paso por Almadén sino también en el embalse de La Serena para analizar 
tanto el posible efecto de la creación del embalse en los niveles de mercurio 
como la influencia que puede tener la entrada del río Valdeazogues en dicha 
presa, tras su paso por una zona altamente expuesta a la contaminación por 
mercurio como es la Comarca de Almadén. Además, este trabajo resulta de 
especial relevancia debido a que los estudios de la zona realizados hasta el 
momento se han centrado en la cuenca del río Valdeazogues pero ninguno 
de ellos ha estudiado la interacción Valdeazogues - La Serena a pesar de su 
importancia. 
Para poder caracterizar bien este hidrosistema y tener un 
conocimiento más preciso de la contaminación del mismo, se tomaron no 
sólo muestras de agua sino también de sedimentos, dada la tendencia que 
tienen tanto el mercurio como otros elementos traza a acumularse en ellos 
así como al hecho de que los sedimentos parecen ser el primer paso en los 





es de gran interés, el estudio del intercambio entre los compartimentos 
bióticos y abióticos, por lo que se realizó también una aproximación a los 
niveles de mercurio en la biota de la zona estudiando peces de dos especies 
diferentes (Lepomis gibbosus y Micropterus salmoides) tomados del río 
Valdeazogues y bivalvos de la especie Unio pictorum encontrados en uno de 
los puntos de muestreo del embalse de La Serena. Así pues, con los resultados 
obtenidos en cuanto a los niveles de mercurio en los distintos 
compartimentos acuáticos de la Comarca de Almadén se pretende estudiar el 
comportamiento del mercurio en esta zona, comparar los resultados con 
otros obtenidos en zonas expuestas a contaminación por mercurio y, por 
último, evaluar los riesgos toxicológicos a los que está expuesta la población. 
 
2.- DETERMINACIÓN DE LA CONTAMINACIÓN POR 
MERCURIO  
 
Antes de proceder a la toma de muestras y a los correspondientes 
análisis de las mismas fue necesario diseñar una red de muestreo, teniendo en 
cuenta diferentes criterios tales como características geológicas e hidrológicas 
o la accesibilidad. Así, finalmente se establecieron diez puntos de muestreo, 
cuatro en el río Valdeazogues a su paso por Almadén y seis en el embalse de 
La Serena (figura 6.2) que presentan las siguientes características: 
- Todos los puntos excepto el V-1 y V-2 se localizan aguas abajo de 
Almadén y están numerados en orden ascendente siguiendo el 
curso del río Valdeazogues. 
 
- Los puntos V-1 y V-2 pese a estar aguas arriba de la mina de 
Almadén se encuentran bajo la influencia de las minas de Las 
Cuevas y el Entredicho aparte de la contribución atmosférica. 
 
- El punto V-3 está situado después de los vertidos procedentes de 
la mina de Almadén. 




- Los puntos del S-1 al S-3 están situados en la cola del embalse que 
corresponde con la entrada del río Valdeazogues mientras que el 
S-4 está en la entrada del río Esteras. 
 
- Los puntos S-5 y S-6 se sitúan en la zona de “mezcla” de ambas 
entradas. 
La distancia a la que se encuentra cada uno de los puntos de 
muestreo respecto a Almadén se tratará de relacionar con los contenidos en 
mercurio encontrados, ya que se considera que el hecho de encontrarse más 
o menos cerca de la fuente de exposición del contaminante puede ejercer 
una cierta influencia. Las distancias aproximadas a las que se encuentran cada 
uno de los puntos respecto a Almadén midiéndolas en la dirección del curso 
del río se indican en la tabla 6.1.  A la hora de establecer dichas distancias se 
consideran como positivas aquellas que se miden aguas abajo por lo que los 
únicos puntos a los que se les ha asignado una distancia negativa son V-1 y  
V-2. Además en la tabla 6.1 se ofrece una breve descripción de la localización 
de cada uno de los puntos de muestreo seleccionados. 






V-1 -8,0 Puente Almadenejos 
V-2 -2,0 Charro Los Carrizos 
V-3 9,7 Puente de Hierro 
V-4 19,0 Guadalmez (Puente vía tren) 
S-1 34,0 Áridos Pedroche 
S-2 37,8 Puente Capilla - Peñalsordo 
S-3 41,7 Vadem 
S-4 50,0 Entrada río Esteras 
S-5 58,3 Peñalsordo 



























Figura 6.2. Mapa de la zona de Almadén estudiada donde se localizan 































































































   
   
   
   















































De cada uno de estos diez puntos de muestreo se tomaron tanto 
aguas como sedimentos, tal y como se describió en el Capítulo II. Para las 
aguas se realizaron tres muestreos estacionales que se corresponden con el 
otoño de 2005 (septiembre de 2005), el invierno de 2006 (enero de 2006) 
y el verano de 2006 (julio de 2006), ya que se consideró que en la medida 
de los parámetros de este tipo de muestras podía haber una influencia 
estacional importante. Sin embargo, los sedimentos sólo se recogieron en el 
último de los tres muestreos de las aguas, es decir, en verano de 2006. En 
este muestreo no fue posible tomar aguas ni sedimentos del punto S-4 ya que 
debido al clima semiárido de la zona se encontraba seco. Por su parte, los 
bivalvos fueron tomados únicamente en uno de los puntos del embalse de La 
Serena (S-5) en verano de 2006, mientras que los peces proceden de una 
zona del río Valdeazogues correspondiente al punto V-4.   
A continuación se van a presentar los resultados obtenidos 
estructurados en función del tipo de muestra (agua, sedimento o biota) 
conjuntamente para el río Valdeazogues o del embalse de La Serena.  
2.1 AGUAS 
Las muestras de agua tomadas fueron analizadas no sólo en cuanto a 
su contenido en mercurio sino que se midieron también otros parámetros 
para caracterizar hidroquímicamente el sistema acuático del que proceden, 
utilizando los métodos analíticos expuestos en el Capítulo II.   
2.1.1 CARACTERIZACIÓN HIDROQUÍMICA 
Para caracterizar las muestras se midieron parámetros no específicos 
como temperatura, pH, conductividad, sólidos totales en suspensión (TSS) y 
disueltos (TSD), parámetros relacionados con la materia orgánica y el estado 
trófico del agua como carbono orgánico total (TOC), nitrógeno orgánico 
total (TON) y clorofila a y algunos metales como hierro y manganeso. Los 
resultados obtenidos en los diferentes muestreos estacionales se presentan 
agrupados en dos categorías: parámetros no específicos (tablas 6.2, 6.3 y 


















V-1 24,3 8,90 734 2,3 317,0 
V-2 25,1 7,75 545 40,0 323,7 
V-3 24,3 8,28 923 4,0 488,0 
V-4 22,3 8,80 512 15,7 270,7 
S-1 25,0 7,95 279 3,0 177,7 
S-2 25,3 7,90 293 3,0 170,0 
S-3 22,3 8,01 297 68,3 199,3 
S-4 21,7 7,68 295 30,7 114,3 
S-5 25,2 8,12 287 132,3 166,3 
S-6 25,8 7,80 283 2,0 87,7 
 













V-1 9,5 7,62 569 0,7 306,7 
V-2 10,9 7,42 501 2,7 268,3 
V-3 9,6 7,31 913 2,7 430,0 
V-4 8,1 7,42 640 26,3 336,0 
S-1 10,4 7,55 312 6,7 158,7 
S-2 10,4 7,60 304 1,3 157,7 
S-3 7,9 7,66 315 5,0 167,3 
S-4 9,8 7,51 293 (*) (*) 
S-5 11,0 7,66 95 2,7 162,7 
S-6 11,1 7,50 292 11,7 139,7 
   (*): No fue posible medir este parámetro por un problema fortuito con esa muestra 

















V-1 26,5 8,51 645 18,7 370,3 
V-2 29,3 7,51 524 8,7 344,7 
V-3 29,7 8,54 828 22,7 622,0 
V-4 30,1 9,12 678 32,0 467,3 
S-1 29,2 8,74 282 15,8 183,3 
S-2 26,0 8,60 288 10,3 154,7 
S-3 25,5 8,29 298 27,3 193,7 
S-5 27,1 8,34 260 6,0 186,3 
S-6 25,8 7,95 285 52,7 155,0 
  
De las tablas anteriores donde se recogen los parámetros no 
específicos de las aguas en los tres muestreos estacionales realizados se 
pueden extraer las siguientes conclusiones: 
- Los datos correspondientes a la temperatura del agua, nos indican 
una variación anual muy marcada con máximos en verano y 
mínimos en invierno, con diferencias del orden de unos 20 ºC. 
 
 
- El pH no presenta oscilaciones considerables aunque, no obstante, 
se observan variaciones estacionales de aproximadamente una 
unidad entre los pH mínimos recogidos en invierno (en torno a 
7,5) y los pH máximos (de hasta 9,0) en verano. 
 
- En cuanto a los valores de conductividad existen importantes 
diferencias entre ambas zonas de muestreo ya que las procedentes 
del río Valdeazogues presentan valores superiores a la del embalse 
de La Serena. Esto se debe a que la conductividad en un agua 





así como de su concentración y, por tanto, del tipo de terreno 
que atraviesa. Además se observa como el aumento en el 
contenido en sales como consecuencia de un aporte contaminante 
afecta a la conductividad como ocurre, por ejemplo, en el punto 
V-3 donde se reciben aguas residuales y por tanto se obtienen los 
valores más altos de conductividad. 
 
- En lo que respecta a los sólidos totales en suspensión, que 
engloban la fracción suspendida y la fracción coloidal de las aguas, 
no se puede establecer una tendencia clara ya que existe una gran 
variabilidad entre los distintos puntos de muestreo y las épocas 
del año, aunque se observa que los valores más bajos se obtienen 
en invierno. Esta diversidad de valores y, en especial, las altas 
concentraciones obtenidas para algunos puntos del embalse de La 
Serena podrían deberse a la naturaleza coloidal que pueden tener 
estas partículas que les viene dada por las pequeñas cargas 
eléctricas que poseen.  
 
- Los sólidos disueltos están relacionados con el grado de 
mineralización del agua ya que son iones de sales minerales que el 
agua ha conseguido disolver a su paso y que, por tanto, están 
relacionados con la conductividad del agua. Por este motivo los 
sólidos disueltos presentan siempre valores del orden de 2 ó 3 
veces mayores en las muestras del río Valdeazogues que en las del 
embalse de La Serena ya que, como se indicó anteriormente, la 
conductividad en las aguas del río fue siempre superior a las del 
embalse. Sin embargo, los sólidos disueltos a diferencia de otros 
parámetros no muestran una influencia estacional ya que los 























V-1 20,29 3,00 2,09 0,333 0,101 
V-2 16,45 2,23 0,42 0,500 0,051 
V-3 11,15 15,56 108,4 0,100 0,234 
V-4 14,01 5,10 8,34 0,600 0,134 
S-1 8,31 1,53 3,34 0,333 0,034 
S-2 8,39 1,24 0,42 0,267 0,018 
S-3 8,47 1,42 2,92 0,500 0,034 
S-4 7,70 1,54 0,42 0,533 0,051 
S-5 7,80 1,58 0,83 0,133 0,051 
S-6 9,03 1,40 0,42 0,067 0,051 
 













V-1 12,42 2,29 9,59 0,133 0,034 
V-2 11,26 0,74 0,42 0,200 0,051 
V-3 14,09 13,99 17,51 0,200 0,384 
V-4 20,52 4,13 10,84 1,433 0,517 
S-1 3,25 0,94 3,75 0,167 0,051 
S-2 4,96 0,82 1,67 0,133 0,034 
S-3 5,81 0,83 1,25 0,100 0,018 
S-4 (*) (*) (*) 0,700 0,067 
S-5 5,05 0,69 4,17 0,033 0,034 
S-6 6,12 0,78 1,25 0,033 0,051 


















V-1 22,97 1,40 72,14 0,300 0,051 
V-2 21,10 1,29 0,58 0,333 0,051 
V-3 25,89 10,57 161,0 0,367 0,067 
V-4 15,42 4,25 155,5 0,167 0,051 
S-1 8,88 2,23 29,61 0,767 0,051 
S-2 8,61 2,35 31,69 0,133 0,034 
S-3 9,05 2,92 32,94 0,400 0,051 
S-5 8,75 1,52 2,92 0,233 0,034 
S-6 8,13 1,01 1,67 0,567 0,034 
 
 Las tablas anteriores que recogen parámetros referentes a la materia 
orgánica y al estado trófico del agua así como ciertos metales traza permiten 
deducir lo siguiente:  
- El carbono orgánico total se corresponde con una gran diversidad 
de compuestos orgánicos en diferentes estados de oxidación. Los 
contenidos obtenidos para los distintos muestreos estacionales 
ponen de manifiesto siempre  una clara diferencia entre el río y el 
embalse, como era de esperar. Así pues, los TOC en los puntos   
V-n toman valores generalmente del doble de los 
correspondientes puntos S-n para un mismo muestreo. Además se 
observa que los valores son inferiores en el invierno tanto para el 
río como para el embalse aunque dichos valores son muy 
superiores a los encontrados en otros ecosistemas acuáticos. 
 
- Una tendencia similar se encuentra en el nitrógeno orgánico total 
ya que los valores del embalse de La Serena son inferiores en 
invierno y menores a los del río con excepción del punto V-2. 




- También se observa que los TON máximos los presenta el punto 
V-3 debido de nuevo a la contribución de los vertidos que llegan 
hasta este punto procedente de las poblaciones de Almadén y 
Chillón. 
 
- Los valores de clorofila a pueden ser utilizados como indicadores 
de la biomasa fitoplanctónica. Dichos valores no presentan una 
misma tendencia en todos los muestreos estacionales. Sin 
embargo,  el valor menor se da en todos los casos en el punto de 
muestreo V-2 que también ofreció un comportamiento anómalo 
respecto al resto de los puntos del río Valdeazogues para otros 
parámetros. De igual manera, los valores superiores los registró de 
nuevo el punto V-3 que también tenía TOC y TON altos. 
 
- Por último, en cuanto a los metales traza estudiados, es decir, 
hierro y manganeso, se observan diferentes tendencias para cada 
uno de ellos. Mientras que los valores para el hierro muestran una 
influencia estacional recogiéndose los contenidos menores en 
invierno, en el caso del manganeso no se observa tan claramente 
dicha tendencia. Además los contenidos en hierro de las aguas son 
del orden de tres veces mayores que los de manganeso. 
 
2.1.2 DISTRIBUCIÓN DEL MERCURIO ENTRE LAS FRACCIONES DISUELTA 
Y PARTICULADA Y ESPECIACIÓN 
El mercurio es un metal que en las aguas naturales generalmente se 
encuentra unido a los sólidos en suspensión (43, 44). Por ello, para conocer 
verdaderamente el contenido en mercurio de un agua es necesario no sólo 
determinar su concentración en la fracción disuelta sino que también hay que 
tener en consideración la fracción particulada. Según lo recogido en la 
bibliografía (43, 45-48), el contenido en mercurio particulado suele ser muy 
superior al de la correspondiente fracción disuelta. Normalmente supone al 
menos un 80-85 % del mercurio total de las aguas considerando ambas 





motivo, las aguas tomadas en los diferentes muestreos estacionales fueron 
filtradas para poder determinar por separado el contenido de mercurio total 
de la fracción disuelta y la fracción particulada. En ambos casos las muestras 
(aguas o filtros) fueron analizadas utilizando el sistema de detección por 
fluorescencia atómica con generación de vapor frío y aplicando los métodos 
de análisis descritos en el capítulo III.  
Para evaluar la distribución del mercurio entre las fases disuelta y 
particulada de las aguas así como establecer un modelo de distribución y 
biodisponibilidad de dicho elemento tóxico en ambientes acuáticos se suele 
utilizar el coeficiente de reparto Kd, que se define como el cociente entre la 
concentración de mercurio en la fracción disuelta y particulada. Existe una 
cierta controversia en cuanto a las unidades de dicho parámetro ya que en la 
bibliografía consultada se recogen diferentes forma de calcularlo si bien, en 
su mayor parte, Kd queda finalmente expresado en forma de una unidad de 
volumen partido por una unidad de masa (L kg-1 (43, 46), L g-1 (47), L mg-1 
(48)). Además, en ocasiones, la distribución entre las fases se calcula por 
medio de un coeficiente Kd corregido en función de los sólidos totales en 
suspensión (48). En nuestro caso, los valores de Kd se calcularon utilizando la 
siguiente expresión (43, 46): 
 
Donde:  
- [THg]P es la concentración de mercurio total particulado 
expresado en nmol kg-1 
- [THg]D es la concentración de mercurio total disuelto en nmol L-1 
Por otro lado, para completar el estudio de la contaminación por 
mercurio en las aguas es de particular interés la determinación de 
monometilmercurio, ya que el análisis del contenido total nos da una idea de 
la extensión de la contaminación acumulada y proporciona una evaluación 
de la toxicidad potencial a largo plazo pero no es suficiente para entender el 
impacto medioambiental de este metal. Debido a que para el análisis de 




monometilmercurio en aguas se requiere de una técnica muy sensible y de un 
método analítico que permita alcanzar límites de detección extremadamente 
bajos no fue posible realizar estos análisis con el sistema híbrido GC-pyro-AFS 
desarrollado. Así pues, esta determinación se llevó a cabo utilizando un 
sistema acoplado de cromatografía de gases y espectrometría de masas con 
fuente de plasma acoplado inductivamente (GC-ICP-MS) en el Laboratoire de 
Chimie Analytique, Bio-Inorganique et Environnement del CNRS (Centre 
National de la Recherche Scientifique) de la Universidad de Pau (Francia). 
No obstante, sólo fue posible realizar la determinación de 
monometilmercurio en las aguas tomadas en septiembre de 2005. 
  Los resultados obtenidos en los análisis de mercurio en aguas se van 
a presentar en función del muestreo estacional en las tablas 6.8, 6.9 y 6.10, 
en las que se indica la concentración total de mercurio en la fracción disuelta 
(THgD) y particulada (THgp), el logaritmo del coeficiente de distribución Kd 
y, en su caso, la concentración de monometilmercurio. 









(ng L-1) (%) 
V-1 8,4 1,64 5,29 2,60 30,9 
V-2 11,4 3,57 5,50 0,33 2,9 
V-3 80,0 6,26 4,89 4,93 6,2 
V-4 65,7 6,69 5,01 1,04 1,6 
S-1 7,8 0,41 4,72 0,17 2,2 
S-2 6,0 0,92 5,14 0,16 2,7 
S-3 19,5 3,14 5,21 0,30 1,6 
S-4 13,3 3,05 5,36 0,10 0,8 
S-5 29,9 0,40 4,13 0,08 0,3 














V-1 17,9 0,51 4,45 
V-2 11,9 0,09 3,89 
V-3 24,2 9,27 5,58 
V-4 30,0 24,5 5,91 
S-1 10,0 9,81 5,99 
S-2 11,3 5,90 5,72 
S-3 12,7 11,4 5,95 
S-4 11,1 1,80 5,21 
S-5 54,8 0,46 3,99 
S-6 4,1 0,16 4,57 
 








V-1 3,8 3,25 5,93 
V-2 93,4 5,64 4,78 
V-3 87,7 43,0 5,69 
V-4 136,1 4,08 4,48 
S-1 9,9 10,9 6,04 
S-2 28,4 86,8 6,49 
S-3 8,3 33,4 6,60 
S-4 (*) (*) (*) 
S-5 10,9 42,3 6,59 
S-6 2,5 7,42 6,48 
                           (*): No fue posible tomar muestras de ese punto en ese muestreo 




Las concentraciones de mercurio total disuelto en las aguas filtradas 
de los diferentes muestreos estacionales realizados oscilaron entre 2,5 y 136,1 
ng L-1. Estas concentraciones son de uno a dos órdenes de magnitud menores 
que los límites establecidos por diferentes organismos como indicadores de la 
calidad de las aguas. Así, los contenidos en mercurio son inferiores tanto a la 
concentración máxima recomendada por la United States Environmental 
Protection Agency (U.S. EPA) que establece 2,4 μg L-1 como límite para aguas 
de arroyos (49), así como al nivel máximo de contaminación permitido por 
la Organización Mundial de la Salud (OMS) y por la legislación española          
(1 μg L-1) para agua potable (50, 51). Sin embargo, la mayoría de las muestras 
analizadas exceden la concentración de 12 ng L-1 (figura 6.3) establecida por 
la U.S.EPA como concentración máxima de mercurio permitida para evitar 
efectos crónicos en la vida de los seres acuáticos (49). 
 
Figura 6.3. Concentración de mercurio disuelto total en las aguas frente a la 
distancia con respecto a Almadén 
 
En la figura 6.3 se observa que no hay una correlación directa entre 
los contenidos en mercurio y la distancia respecto a Almadén ya que dichas 
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a depender de otros factores. En general los valores más altos (de hasta 136,1 
ng L-1) se encuentran en los puntos V-3 y V-4, que son los más próximos 
aguas abajo a la mina de Almadén, mientras que los puntos aguas arriba (V-1 
y V-2) y del embalse de La Serena tienen contenidos más bajos de mercurio, 
con la excepción del punto S-5 en el muestreo de enero de 2006 (54,8           
ng L-1). En cuanto a la variabilidad estacional, en el río Valdeazogues los 
valores máximos se recogen en verano, excepto para V-1. Por su parte, en el 
embalse de La Serena no existe una tendencia clara ya que en algunos 
puntos, como S-1 y S-4, se encuentran valores similares para las diferentes 
estaciones mientras que en otros sí que existe una influencia estacional quizá 
debido al efecto de otros parámetros, como se estudiará posteriormente. 
 En cuanto a las concentraciones de mercurio particulado oscilan entre 
90 ng g-1 y 86,8 μg g-1 por lo que abarcan un intervalo muy grande. En 
general, en los puntos correspondientes al río Valdeazogues los contenidos 
en mercurio particulado superiores se corresponden con aquellos puntos que 
también habían ofrecido altos niveles de mercurio en la fracción disuelta (V-3 
y V-4). Este hecho sólo se comprueba en el embalse de La Serena para el 
último muestreo donde los valores máximos se dan para S-2 y S-5. El resto 
de muestreos no exhiben una tendencia clara si bien parece haber una 
marcada influencia estacional ya que los valores obtenidos en verano son 
muy superiores a los de las otras épocas del año, quizá debido a 
corresponderse con el período de mayor sequía.   
Al relacionar los contenidos en mercurio encontrados en la fracción 
disuelta y particulada por medio del coeficiente de reparto, se obtuvieron 
valores para el logarítmico de Kd que varían entre 3,9 y 6,6. Estos valores de 
Kd indican perfiles de distribución del mercurio claramente dominados por el 
mercurio particulado con porcentajes del orden del 90-99 % del mercurio 
total de las aguas, lo que está en concordancia con las distribuciones 
encontradas en otros ecosistemas acuáticos estudiados (43, 45-48).  Además, 
se puede observar que en las muestras del embalse de La Serena los valores 
más altos del logaritmo de Kd se corresponden, en la mayoría de los casos, 
con las concentraciones más bajas de mercurio en la fracción disuelta lo que 




indica que los sólidos totales en suspensión (TSS) juegan un papel muy 
importante en el transporte y la distribución del mercurio en el embalse. Este 
hecho se puede confirmar en la figura 6.4 donde se aprecia como los valores 
de Kd tienden a descender al aumentar los sólidos en suspensión, pero 
únicamente en el caso de las muestras del embalse de La Serena. Esta 
tendencia, conocida como “efecto de las partículas en la concentración”, ha 
sido descrita también para otros metales traza tanto en experiencias de 
laboratorio como en datos de campo (52, 53). En general, este efecto se 
atribuye a un artefacto analítico asociado a coloides que no son retenidos en 
los filtros lo que conduce a una sobreestimación en la concentración del 
metal en la fracción disuelta (53).    
 
Figura 6.4. Correlación entre el log Kd y los sólidos totales en suspensión en las 
aguas del río Valdeazogues y el embalse de La Serena 
 
Por otro lado, en lo que respecta a las concentraciones de 
monometilmercurio (tabla 6.8) existen notables diferencias entre los 
contenidos encontrados en las muestras correspondientes al río Valdeazogues 
y el embalse de La Serena. En el caso de las muestras del río se encuentran 
valores preocupantes especialmente en aquellos puntos que también habían 
ofrecido las concentraciones más altas de mercurio total disuelto y 

















de la mina de Almadén, alcanza casi los 5 ng L-1 de metilmercurio. Sin 
embargo, destaca el hecho de que uno de los puntos localizado aguas arriba 
de la mina de Almadén (V-1) presente el segundo mayor contenido en 
metilmercurio pese a que sus concentraciones de mercurio total eran del 
orden de las del embalse de La Serena. Mientras que el otro punto aguas 
arriba (V-2) ofrece un valor del orden de los encontrados en el embalse de 
La Serena lo que parece indicar una cierta dispersión del metilmercurio aguas 
arriba de la mina. Tras el máximo encontrado en el punto V-3 se observa 
como a medida que se avanza en el cauce del río el contenido en 
metilmercurio va descendiendo y lo mismo ocurre a lo largo del embalse de 
La Serena en orden ascendente de los puntos de muestreo, salvo para S-3 que 
presenta la máxima concentración de metilmercurio de las muestras tomadas 
del embalse. No obstante, no se puede afirmar que la desembocadura del río 
Valdeazogues en el embalse de La Serena ejerza una influencia importante en 
cuanto a los contenidos de metilmercurio ya que los valores de los puntos S-
n son en todos los casos inferiores a 0,3 ng L-1 lo que indica que no se 
produce una metilación considerable puesto que dichas concentraciones no 
suponen en ninguno de los casos más del 3 % del mercurio total. Por su 
parte, en el río Valdeazogues los porcentajes en metilmercurio oscilan 
también entre el 1,5 y 6 %, con la excepción del punto V-1 donde su 
contenido está en torno al 30 % del contenido total en mercurio disuelto.  
 Debido a que no existen valores de referencia en cuanto a la 
concentración de metilmercurio en aguas, vamos a comparar nuestros 
resultados con los valores encontrados para el mercurio total y el 
metilmercurio en otros estudios de ríos y lagos pertenecientes a zonas no 
contaminadas y cuyos niveles pueden considerarse como “control” a escala 
mundial (54, 55), así como con los niveles “fondo” de una zona expuesta a 
la contaminación por mercurio (45) y de un estudio anterior realizado en la 
Comarca de Almadén (5) (tabla 6.11). (En todos los casos, los contenidos de 
mercurio reflejados en la tabla corresponden a aguas analizadas sin haber 
sido filtradas previamente). 
 









 (ng L-1) 
Lago Baikal en Rusia (54) 0,14-2,02 0,002-0,161 
Arroyos y lagos de Antártida (55) 0,27-1,9 0,02-0,23 
Arroyos control en Alaska (45) 0,6-1,8 0,04-0,20 
Control próximo a Almadén (5) 9,1-43 0,048-0,340 
 
Como se observa en la figura 6.5, donde se relacionan las 
concentraciones de metilmercurio y las de mercurio total en la fracción 
disuelta a través de un gráfico de dispersión, todas las relaciones quedan 
fuera del área considerada como “no contaminada”, que viene delimitada 
por unas concentraciones de mercurio total y metilmercurio de 2 y 0,2 ng L-1, 
respectivamente, teniendo en cuenta los niveles establecidos como control 
indicados en tabla 6.11. 
 
Figura 6.5. Concentración de mercurio total disuelto frente a la concentración de 
metilmercurio en las muestras de aguas tomadas en la Comarca de Almadén en 





































Sin embargo, no ocurre lo mismo al considerar el área delimitada por 
los valores “control” en la zona de Almadén. En este caso, todos los puntos 
del embalse de La Serena aparecen situados dentro de ella, lo que indica que 
los niveles tanto de mercurio total como de metilmercurio encontrados son 
del orden de los valores de fondo de la Comarca. Además, cabe resaltar que 
el punto V-2 presenta un comportamiento similar a las muestras tomadas en 
el embalse de La Serena. Por tanto, pese a que de forma global podemos 
afirmar que ambas zonas de muestreo presentan un grado de contaminación 
superior al de otros sistemas acuáticos, al no quedar ninguno de los puntos 
dentro del área no contaminada, existen ciertas diferencias entre las muestras 
del río Valdeazogues y el embalse de La Serena. Así pues, se observa que las 
muestras verdaderamente contaminadas considerando tanto el mercurio 
total como el monometilmercurio son las del río Valdeazogues salvo el 
punto V-2, situado aguas arriba, que se comporta como las muestras del 
embalse de La Serena. 
 
2.1.3 RELACIONES ENTRE EL MERCURIO Y OTROS FACTORES 
MEDIOAMBIENTALES 
La aparición y distribución de las especies de mercurio en los 
ambientes acuáticos parece estar regulada por ciertos parámetros físico-
químicos. Así, para tratar de justificar la influencia de los diferentes 
parámetros medidos para la caracterización del hidrosistema en los 
contenidos de mercurio encontrados se trataron estadísticamente todos estos 
datos. Para ello se calcularon los coeficientes de correlación de Pearson (r) 
para un nivel de significación del 5 % (p<0,05), lo que indica que las 
correlaciones que sean significativas sólo se deberían en un 5 % al efecto del 
azar. Para conocer las tendencias generales así como las que se producen 
estacionalmente, se realizó tanto una correlación general utilizando todos los 
datos (tabla 6.12), como correlaciones independientes para cada uno de los 
muestreos (tablas 6.13, 6.14 y 6.15). Los valores en negrita indican 
correlaciones significativas, es decir, con un valor de p<0,05.  




























































































































































































































































































   Como se comprueba en la tabla 6.12, las concentraciones de 
mercurio disuelto se correlacionan especialmente con los contenidos en 
clorofila a (r=0,69), lo que indica que la variación en el estado trófico de las 
aguas influye en los niveles de mercurio. Asimismo existe una correlación 
significativa y positiva con los sólidos disueltos (r=0,65) y con la 
conductividad (r=0,45) que a su vez son variables que, como ya se indicó, 
están estrechamente relacionadas (r=0,91). El hecho de que el mercurio 
disuelto se correlacione con los sólidos totales disueltos y no con los sólidos 
en suspensión se debe a que probablemente el mercurio se estabilice en esta 
fracción gracias a la complejación con hidróxidos u otras asociaciones 
disueltas y/o coloidales (56, 57). El mercurio disuelto también está 
correlacionado, pero en menor medida, con el TOC y el TON con r de 0,41 
y 0,45, respectivamente. Esto indica que el carbono orgánico disuelto puede 
desempeñar un cierto papel en el transporte del mercurio ya que existe 
complejación entre el mercurio y los ligandos orgánicos disueltos (56, 58). En 
cuanto a las concentraciones de mercurio total en la fracción particulada, 
éstas únicamente muestran correlaciones significativas con el logaritmo del 
coeficiente de reparto del mercurio entre ambas fases (r=0,61). Por último, 
al considerar de forma global todos los datos obtenidos, se comprueba que 
las concentraciones de los metales traza analizados (hierro y manganeso) 
están relacionadas entre sí (r=0,54) pero, sin embargo, no existen relaciones 
destacables entre el mercurio y dichos metales.  
Al realizar las correlaciones considerando de forma independiente los 
resultados de cada muestreo se observan comportamientos diferentes a las 
tendencias generales. Así, en las muestras de septiembre de 2005 (tabla 6.13) 
el mercurio en la fracción disuelta se correlaciona muy bien con el mercurio 
particulado (r=0,82) lo que indica que la distribución del mercurio sigue un 
comportamiento similar en ambas fases para los diferentes puntos de 
muestreo. Este hecho influye en que el mercurio de las dos fracciones 
presente una respuesta parecida ante algunos factores. Así, en ambos casos, 
se observa correlación significativa y positiva con los sólidos totales disueltos, 
el nitrógeno orgánico total y el manganeso. Además existe una cierta 
influencia con los contenidos en clorofila a, que sólo llega a ser significativa 




con el mercurio disuelto (r=0,77). La fuerte correlación existente entre el 
manganeso y el mercurio disuelto puede deberse a que gran parte de la 
fracción disuelta se encuentra realmente en forma coloidal, como indicaba el 
ligero “efecto de las partículas en la concentración” observado. Por ello 
pueden producirse reacciones de adsorción o complejación del mercurio en 
los hidróxidos de manganeso no sólo con la fracción particulada sino 
también con la fase coloidal (57). Sin embargo, en el caso del hierro no se 
observa el mismo comportamiento pues este metal presenta una pobre 
correlación negativa con el mercurio disuelto. Todo ello parece indicar que 
en estas muestras se produce una importante complejación del mercurio con 
los hidróxidos de manganeso pero no con los de hierro. 
 En cuanto a los otros dos muestreos se observa un comportamiento 
diferente ya que los contenidos en mercurio en la fracción disuelta y 
particulada no se encuentran relacionados entre sí. Así pues, en el muestreo 
realizado en invierno (tabla 6.14), el mercurio disuelto no se ve 
especialmente influido por ninguno de los factores estudiados al no presentar 
correlaciones  destacables con ellos. Sin embargo, la temperatura ejerce una 
influencia sobre la fracción particulada pues existe correlación significativa y 
negativa con dicha magnitud (r=-0,77). Asimismo la fracción particulada 
correlaciona de forma positiva con los sólidos en suspensión (r=0,75), el 
hierro (r=0,84) y el manganeso (r=0,76). Por último, el muestreo 
correspondiente a julio de 2006 (tabla 6.15) no presenta tendencias 
destacables ya que en este caso no se observa relación entre el mercurio y el 
hierro o el manganeso lo que indica que a mayor temperatura de las aguas se 
ven menos favorecidas las reacciones de complejación con los hidróxidos de 
estos metales. No obstante, hay correlaciones significativas para el mercurio 
disuelto con la temperatura (r=0,79), los sólidos totales disueltos (r=0,74) y 
la conductividad (r=0,69). Además cabe destacar la correlación negativa que 
presenta el mercurio disuelto con el logaritmo del coeficiente de distribución 
(r=-0,90), ya que en los otros muestreos pese a ser la tendencia también 
negativa no era significativa. Esta misma tendencia la presentan los sólidos 
disueltos que también están inversamente relacionados con el logartimo de 





Tabla 6.13. Matriz de correlaciones de las aguas de septiembre de 2005 (n=10) 
 
 
Tabla 6.14. Matriz de correlaciones de las aguas de enero de 2006 (n=9) 
 
 
THgD THgP Log Kd
THgD 1,00
THgP 0,82 1,00
Log Kd -0,26 0,30 1,00
Temp. -0,28 -0,56 -0,35
pH 0,46 0,37 -0,08
Cond. 0,60 0,62 0,21
TSS 0,00 -0,20 -0,52
TSD 0,65 0,66 0,15
TOC 0,06 0,30 0,45
TON 0,85 0,70 -0,08
Clorofila 0,77 0,58 -0,12
Fe -0,08 0,39 0,58
Mn 0,88 0,76 -0,06
Distancia -0,23 -0,46 -0,46
THgD THgP Log Kd
THgD 1,00
THgP 0,09 1,00
Log Kd -0,27 0,78 1,00
Temp. -0,01 -0,77 -0,63
pH 0,13 -0,30 -0,09
Cond. -0,10 0,37 0,23
TSS 0,07 0,75 0,35
TSD 0,19 0,33 0,06
TOC 0,20 0,53 0,06
TON 0,16 0,29 0,27
Clorofila 0,34 0,39 0,24
Fe 0,21 0,84 0,37
Mn 0,27 0,76 0,40
Distancia 0,10 -0,10 0,06




Tabla 6.15. Matriz de correlaciones de las aguas de julio de 2006 (n=9) 
 
 
Por otro lado, cabe esperar que cada uno de los tipos de muestras, es 
decir, las tomadas del río Valdeazogues y las del embalse de La Serena se 
comporten de manera diferente. Por eso se consideró interesante estudiar las 
influencias de cada una de ellas por separado a través también de las 
correspondientes correlaciones.  
Los resultados obtenidos (tablas 6.16 y 6.17) indican que los 
contenidos en clorofila a influyen sobre las concentraciones de mercurio 
disuelto en las muestras del río Valdeazogues (r=0,67). Sin embargo, en las 
aguas del embalse de La Serena se observa un comportamiento contrario, 
puesto que este parámetro no influye sobre el mercurio disuelto sino sobre la 
fracción particulada (r=0,67). Además se aprecian diferencias en cuanto a la 
influencia del TOC y el TON, cada uno de los cuales es significativo para el 
mercurio particulado de las aguas del río o el embalse, respectivamente. Por 
lo tanto, el estado trófico de las aguas parece afectar de manera diferente a 
cada zona de muestreo.  
THgD THgP Log Kd
THgD 1,00
THgP -0,16 1,00
Log Kd -0,90 0,50 1,00
Temp. 0,79 -0,34 -0,81
pH 0,18 0,15 -0,09
Cond. 0,69 -0,27 -0,68
TSS -0,02 -0,39 0,03
TSD 0,74 -0,21 -0,66
TOC 0,52 -0,27 -0,58
TON 0,50 0,23 -0,22
Clorofila 0,65 -0,05 -0,51
Fe -0,41 -0,43 0,23
Mn 0,49 -0,29 -0,50





 Tabla 6.16. Matriz de correlaciones de las aguas del río Valdeazogues (n=12) 
  
 
Tabla 6.17. Matriz de correlaciones de las aguas del embalse de La Serena (n=16) 
 
 
THgD THgP Log Kd
THgD 1,00
THgP 0,28 1,00
Log Kd -0,25 0,52 1,00
Temp. 0,57 0,10 0,11
pH 0,42 0,03 0,06
Cond. 0,17 0,37 0,37
TSS 0,25 0,31 0,39
TSD 0,56 0,67 0,29
TOC 0,06 0,61 0,67
TON 0,29 0,39 0,24
Clorofila 0,67 0,47 0,08
Fe -0,15 0,43 0,51
Mn -0,13 0,32 0,46
Distancia 0,60 0,45 0,11
THgD THgP Log Kd
THgD 1,00
THgP 0,12 1,00
Log Kd -0,46 0,64 1,00
Temp. -0,19 0,29 0,24
pH 0,03 0,62 0,45
Cond. -0,78 0,09 0,45
TSS 0,19 -0,17 -0,24
TSD 0,05 0,18 0,25
TOC -0,21 0,28 0,20
TON -0,08 0,58 0,43
Clorofila 0,06 0,67 0,51
Fe -0,35 -0,07 0,38
Mn -0,06 -0,09 -0,10
Distancia 0,09 -0,21 -0,29




Cabe señalar también que en las aguas del río existe una cierta 
relación entre el mercurio particulado y los sólidos totales disueltos (r=0,67) 
lo que sugiere que las concentraciones de mercurio en la fracción particulada 
están controladas principalmente por partículas contaminadas con mercurio 
que han sido erosionadas de las orillas o la propia vertiente del río. Sin 
embargo, las aguas del embalse presentan bajas correlaciones tanto con los 
sólidos totales en suspensión como con los sólidos totales disueltos debidas 
quizá a que en estas aguas estancadas existe una menor corriente. Además 
destaca por un lado el hecho de que en el embalse de La Serena no existan 
relaciones significativas entre los contenidos en mercurio y el hierro y el 
manganeso y por otro el comportamiento contrario para Fe y Mn que se 
observa en la fracción de mercurio particulada del río y el embalse. Por 
último, en el embalse de La Serena el mercurio particulado se ve influido por 
el pH (r=0,62) mientras que el mercurio disuelto presenta una gran 
correlación negativa con la conductividad (r=-0,78), tendencia no observada 
en el río lo que se explica por los valores de conductividad tan distintos que 
presentan las aguas de ambas zonas de muestreo.  
 
2.2 SEDIMENTOS 
Los sedimentos que fueron recogidos en un único muestreo estacional 
en julio de 2006 en los mismos puntos del río Valdeazogues y del embalse 
de La Serena que las aguas, fueron también caracterizados analizando ciertos 
parámetros antes de proceder a la especiación de mercurio.  
2.2.1 CARACTERIZACIÓN GENERAL  
En primer lugar, se evaluaron una serie de características de las 
muestras, tales como pH, conductividad y porcentajes en carbono orgánico e 
inorgánico. Asimismo se determinó la textura de los sedimentos estudiando 
su composición granulométrica. Por último, se determinó el contenido en 
algunos metales traza como hierro y manganeso. En todos los casos se 





 Los resultados obtenidos en estas determinaciones se resumen en las 
tablas 6.18 y 6.19. 











V-1 7,86 81,7 5,76 0,60 
V-2 5,05 388,2 4,18 0,40 
V-3 6,38 507,2 26,11 1,30 
V-4 7,90 179,9 2,93 0,32 
S-1 6,40 119,7 1,74 0,47 
S-2 7,61 154,6 2,08 0,15 
S-3 7,43 116,9 2,34 0,49 
S-5 6,80 121,6 3,34 0,63 
S-6 7,72 94,5 3,05 0,94 
 













V-1 2,2 17,6 80,2 118,8 776,5 
V-2 1,6 13,8 84,6 43,2 181,8 
V-3 0,7 7,0 92,4 39,1 326,3 
V-4 5,0 35,4 59,7 33,5 271,9 
S-1 0,9 10,3 88,7 40,3 290,2 
S-2 0,9 6,3 92,8 21,5 844,0 
S-3 1,2 13,5 85,4 29,5 318,4 
S-5 1,0 12,7 86,3 46,8 506,6 
S-6 0,8 5,5 93,7 45,6 456,1 
 




La observación de las tablas 6.18 y 6.19 permite realizar algunas 
consideraciones: 
- El pH de las muestras está comprendido entre 5 y 8 por lo que 
abarca un intervalo muy grande. Estos valores presentan un 
comportamiento similar al de las aguas, especialmente en el caso 
de las muestras V-n. Así, los pH mínimo y máximo se 
corresponden con los puntos V-2 y V-4, respectivamente.  
 
 
- La conductividad presenta valores muy dispares en el caso de las 
muestras del río Valdeazogues donde oscila entre 82 y 500              
μS cm-1. Sin embargo, las conductividades de los sedimentos 
tomados en el embalse de La Serena son más parecidas 
encontrándose entre los 100-150 μS cm-1.  
 
- El porcentaje en carbono orgánico, hallado por medio de la 
determinación de las pérdidas a 500 ºC, presenta valores 
superiores para las muestras del río que para las del embalse, 
especialmente cabe destacar el punto V-3 cuyo porcentaje del         
26 % es muy superior al resto que oscilan entre el 2-6 %. 
 
 
- En cuanto al porcentaje en carbono inorgánico, que es 
determinado mediante las pérdidas a 900 ºC que dan una idea del 
contenido en carbonatos, todas las muestras presentan valores 
muy bajos al ser inferiores al 1 %.  
 
 
- El ensayo granulométrico nos muestra que el componente 
mayoritario de las muestras es, en todos los casos, la arena con 
porcentajes del 80 a casi el 95 %, mientras que la arcilla es el 
minoritario con porcentajes que rondan el 1 %, salvo para el 
punto V-4. En lo que respecta al limo, su contenido es más 
variable en función de la muestra. Así, basándonos en la 
clasificación textural americana (USDA) podemos decir que las 
muestras del embalse de La Serena pueden ser consideradas arena 





Por su parte, dentro de las muestras del río Valdeazogues también 
encontramos arenas francas (V-1 y V-2), una arena (V-3) y una 
muestra de textura franca arenosa (V-4). 
 
 
- Las muestras tomadas del río y del embalse no muestran una 
tendencia diferenciada en cuanto a los contenidos en metales 
traza como hierro y manganeso ya que presentan concentraciones 
del mismo orden salvo algunas excepciones. La concentración de 
hierro encontrada es bastante alta en todos los sedimentos al 
oscilar entre 20-45 mg g-1, pero lo es anormalmente en el punto 
V-1 donde está en torno a los 120 mg g-1. En el caso del 
manganeso, los valores son más dispares, al variar de 180 a 850 
μg g-1, siendo los valores máximos los de V-1 y S-2. 
 
 
Al igual que se hizo en las muestras de agua, todos estos parámetros 
medidos para caracterizar los sedimentos serán después relacionados con las  
concentraciones de las diferentes especies de mercurio a través de un estudio 
estadístico de correlaciones para tratar de explicar los resultados obtenidos. 
 
2.2.2 CONTENIDOS DE MERCURIO TOTAL, MERCURIO EXTRAÍBLE Y 
MONOMETILMERCURIO 
 Una vez caracterizados los sedimentos, se procedió a la 
determinación de mercurio. Debido a que los procesos de metilación y 
demetilación tienden a producirse en los sedimentos, el análisis del contenido 
en monometilmercurio en este tipo de muestras juega un papel relevante en 
los estudios medioambientales de ecosistemas acuáticos. Asimismo, va a ser 
importante conocer la fracción de mercurio inorgánico disponible porque 
será la que intervenga principalmente en los procesos de metilación así como 
la que refleje más fielmente los cambios que se producen en el ciclo 
biogeoquímico del mercurio debido a las condiciones medioambientales. Esta 
fracción procedente de la extracción ácida conocida como “mercurio 




extraíble” va a depender de las características de cada sedimento ya que está 
asociada con los carbonatos, los hidróxidos y la materia orgánica (43).  
Por lo tanto, no sólo se van a determinar los contenidos totales en 
mercurio de los sedimentos, sino que dichos análisis serán complementados 
con otros de especiación. La determinación de monometilmercurio en los 
sedimentos se llevó a cabo siguiendo el protocolo desarrollado expuesto en 
el capítulo IV, en el que en función del contenido en mercurio inorgánico 
extraíble se procederá de una u otra manera. Así pues, como en los 
sedimentos procedentes del embalse de La Serena la cantidad de Hg2+ 
disponible fue inferior a 500 ng g-1, se realizó directamente el análisis por 
GC-pyro-AFS, aunque fue necesario preconcentrar las muestras para alcanzar 
mejores límites de detección. En cuanto a las muestras del río Valdeazogues, 
al contener valores superiores incluso a 1000 ng g-1, hubo que incorporar una 
etapa de limpieza o extracción selectiva de especies antes de proceder al 
análisis, para evitar interferencias cromatográficas o generación artificial de 
monometilmercurio. Asimismo la determinación del contenido total en 
mercurio y del mercurio inorgánico extraíble se realizó utilizando para ello 
los métodos analíticos desarrollados previamente expuestos en los capítulos 
III y IV. 
Los resultados obtenidos en los análisis de mercurio en sedimentos se 
resumen en la tabla 6.20 donde se indican las concentraciones de mercurio 
total, extraíble y monometilmercurio expresadas en μg g-1, en peso seco, así 
como los porcentajes de mercurio inorgánico extraíble y monometilmercurio 
respecto al contenido total.  
Las concentraciones de mercurio total encontradas en los sedimentos 
presentan importantes diferencias entre las muestras tomadas en el río o el 
embalse. En los sedimentos del río Valdeazogues se comprueba como los 
vertidos procedentes de las minas han ejercido una influencia considerable y 
así se recogen elevadas concentraciones de hasta 74 μg g-1 en el punto V-3, 
que también presentó contenidos altos de mercurio en las aguas. Sin 





menores, pues los puntos correspondientes a la entrada del río Valdeazogues 
(S-1 a S-3) alcanzan prácticamente los 2 μg g-1 mientras que los últimos (S-5 y 
S-6) se encuentran en torno a los 0,5 μg g-1. 
Tabla 6.20. Resultados análisis de mercurio en sedimentos  
Punto 
muestreo 
Hg total       
(μg g-1) 
  Hg2+ extraíble    CH3Hg+ 
(μg g-1) (%) (ng g-1) (%) 
V-1 7,18±0,11 1,20±0,18 16,7 10,20±1,48 0,14 
V-2 21,94±1,22 2,37±0,32 10,8 8,58±0,70 0,04 
V-3 73,87±4,34 47,30±1,30 64,0 881,3±24,1 1,19 
V-4 13,41±0,87 1,43±0,12 10,7 10,93±0,47 0,08 
S-1 1,70±0,17 0,302±0,019 17,7 5,95±1,07 0,35 
S-2 1,83±0,23 0,306±0,012 16,8 3,79±0,85 0,21 
S-3 1,38±0,26 0,313±0,015 22,8 5,71±0,70 0,42 
S-5 0,445±0,013 0,131±0,006 29,4 3,39±0,28 0,80 
S-6 0,508±0,039 0,069±0,006 13,6 2,42±0,52 0,48 
 
 
(Incertidumbres expresadas como la desviación estándar para tres medidas 
independientes)  
 
En cuanto al mercurio inorgánico extraíble, las concentraciones no 
superan los 0,3 μg g-1 en el embalse de La Serena mientras que en el río 
Valdeazogues se encuentran entre 1 y 2 μg g-1, con excepción del punto V-3 
donde se alcanzar casi los 50 μg g-1.  Por tanto, los porcentajes oscilan en un 
amplio intervalo que va aproximadamente del 10 al 30 % salvo en el 
sedimento V-3 donde es del 64 %.  
Por otro lado, en la figura 6.6 se refleja que tanto los contenidos en 
mercurio total como los de mercurio inorgánico disponible en los sedimentos 
guardan una estrecha relación con la distancia a la que se encuentran los 
puntos de muestreo respecto a Almadén. Como se puede observar, ambas 
fracciones presentan un comportamiento similar, por lo que cabe esperar que 




exista una buena correlación entre los contenidos en mercurio total y 
mercurio inorgánico extraíble. 
 
Figura 6.6. Concentraciones de mercurio total y extraíble en los sedimentos 
frente a la distancia con respecto a Almadén  
 
Dentro de los puntos V-n, el V-1 es el que ofrece un contenido menor 
de mercurio al encontrarse más alejado aguas arriba de Almadén ya que se 
produce una disminución del mercurio con la distancia en ambos sentidos. 
Una vez pasado el punto V-3, que presenta la máxima concentración de 
mercurio, se observa un importante descenso de las concentraciones Así, los 
primeros puntos del embalse de La Serena (S-1, S-2 y S-3) presentan niveles 
similares y superiores a los últimos puntos debido a que se encuentran en la 
desembocadura del río Valdeazogues pero al ir adentrándonos en el embalse 
las concentraciones descienden.  
En lo que respecta al monometilmercurio, los resultados obtenidos 
muestran concentraciones que oscilan entre 2,4 y 10,9 ng g-1, excepto para el 
punto V-3 donde la concentración es casi dos órdenes de magnitud superior. 
No obstante, estos contenidos en monometilmercurio sólo exceden el 1 % 
respecto al mercurio total en el caso de V-3, por lo que se encuentran dentro 
de los porcentajes inferiores al 1,5 % que son los esperados en sedimentos. 





























destacar que, sin tener en cuenta el punto V-3, que muestra un 
comportamiento independiente al verse influido de forma más directa por 
las actividades mineras, existen importantes diferencias en cuanto a los 
porcentajes de metilación encontrados en el río Valdeazogues y en el 
embalse de La Serena. Mientras que el grado de metilación en los sedimentos 
procedentes del río es muy pequeño (0,05-0,15 %), en las  muestras del 
embalse de La Serena se encuentran porcentajes de metilmercurio superiores 
que oscilan entre 0,2 y 0,8 %. Además, es importante resaltar que los 
porcentajes más elevados aparecen en aquellos puntos que se encuentran a 
una mayor distancia de Almadén por lo que, en principio, deberían estar 
menos expuestos a la contaminación por mercurio. Todo ello podría estar 
relacionado con el efecto que tienen las zonas recientemente inundadas, 
como lo es el embalse de La Serena, en que se produzca un aumento del 
metilmercurio en el nuevo ecosistema acuático generado debido a que los 
procesos de metilación microbiana se ven estimulados gracias a los nutrientes 
introducidos por los nuevos suelos inundados (21).  
De nuevo podemos comparar los resultados obtenidos con los 
valores considerados “normales” o “fondo” para el mercurio total y el 
metilmercurio en otros estudios de ecosistemas acuáticos que pueden 
considerarse no contaminados (54) o que están expuestos también a la 
contaminación por mercurio (59), así como con los niveles control de un 
estudio anterior realizado en la Comarca de Almadén (5) (tabla 6.21), tal y 
como se hizo para las muestras de agua. 
 






Lago Baikal en Rusia (54) 0,005-0,072 --- 
Río Truckee, Nevada (59) 0,02-0,28 --- 
Control próximo a Almadén (5) 0,36-0,60 0,23-4,3 




En la figura 6.7, donde se representan las concentraciones de 
mercurio total y metilmercurio encontradas en los sedimentos del río 
Valdeazogues y del embalse de La Serena, todas las relaciones vuelven a 
quedar fuera del valor límite establecido teniendo en cuenta únicamente los 
valores control para el mercurio total en otras zonas no contaminadas o 
menos expuestas a la contaminación por mercurio reflejados en la tabla 6.21. 
Sin embargo, al considerar los valores de fondo encontrados en un trabajo 
previo de la zona de Almadén (5), las dos muestras del embalse de La Serena 
que se encuentran más alejadas de la entrada del río Valdeazogues (S-5 y S-6) 
quedan dentro del área delimitada por estos valores. Además se observa que 
el resto de los puntos del embalse se encuentran muy próximos al límite 
establecido en cuanto al metilmercurio (4,3 ng g-1) por lo que sólo podrían 
considerarse contaminadas en cuanto a su contenido de mercurio total. Por 
su parte, los sedimentos del río Valdeazogues quedan fuera de ambos límites 
al presentar concentraciones bastante superiores a los valores control, por lo 
que podrían considerarse como muestras contaminadas, especialmente en el 
caso del punto V-3, que se encuentra muy alejado del resto de puntos en 
cuanto a ambas concentraciones. 
 
Figura 6.7. Concentración de mercurio total frente a la concentración de 



































2.2.3 RELACIONES ENTRE EL MERCURIO Y OTROS FACTORES 
MEDIOAMBIENTALES 
Para tratar de evaluar cuáles son los factores que controlan la 
distribución de las especies de mercurio en los sedimentos de la zona 
estudiada se van a buscar las relaciones que existen entre los distintos 
parámetros conocidos de las muestras. Para ello se procedió de igual manera 
que con las aguas, es decir, realizando un estudio estadístico con 
correlaciones y calculando el correspondiente coeficiente de correlación de 
Pearson (r) para un nivel de significación del 5 % (p<0,05). En principio 
estudiaremos conjuntamente los sedimentos del río Valdeazogues y del 
embalse de La Serena para ver cuáles son las tendencias que se cumplen para 
ambos tipos de muestras pero, a continuación, analizaremos también por 
separado la influencia que ejercen los diferentes factores en cada uno de los 
dos tipos de sedimentos. 
Como se muestra en la tabla 6.22 que se corresponde con la matriz 
de correlaciones considerando todas las muestras, en el caso de los 
sedimentos existen muchas relaciones estadísticamente significativas (p<0,05) 
entre las características físico-químicas y medioambientales y los contenidos 
en mercurio. En primer lugar, cabe indicar que las diferentes formas de 
mercurio analizadas (mercurio total, mercurio inorgánico extraíble y 
monometilmercurio) están fuertemente correlacionadas entre sí (r oscila de 
0,95 a 1,00), como era de esperar por las similitudes encontradas en los 
perfiles de distribución de las especies representados en la figura 6.7. Otra 
importante correlación la presentan los porcentajes de mercurio inorgánico 
extraíble y de monometilmercurio (r=0,91), lo que indica que en los 
sedimentos juega un papel más importante la fracción de mercurio 
inorgánico disponible que el mercurio total contenido en ellos. Por otro 
lado, el factor que ejerce una influencia más destacada en las tres formas de 
mercurio es el porcentaje en carbono orgánico con r muy próximos a 1,0 en 
todos los casos. Por último, también existen correlaciones significativas, pero 
en menor grado, con la conductividad y el porcentaje en carbonatos. 




Tabla 6.22. Matriz de correlaciones de los sedimentos de julio de 2006 (n=9)  
 
 
No obstante, es probable que algunas de las buenas correlaciones 
encontradas con algunos parámetros no se deban realmente a que las 
muestras tengan en general esa tendencia sino a que el punto V-3 que 
presenta un comportamiento muy diferente al resto de las muestras sea el 
responsable de que se establezca una linearidad “ficticia”. Por este motivo, se 
estudiaron gráficamente las relaciones existentes entre las especies de 
mercurio y los distintos parámetros analizados. Los gráficos de dispersión 
obtenidos mostraron que, especialmente en los casos de los parámetros que 
muestran mejores correlaciones con las distintas especies de mercurio, las 
relaciones obtenidas son debidas a un artificio matemático provocado por el 
punto V-3. Así, a modo de ejemplo, en la figura 6.8 se puede comprobar 
que los altos valores de r encontrados en las correlaciones con el carbono 
orgánico no se deben a una distribución de las muestras en ese sentido sino al 
punto V-3 que al presentar valores muy distintos al resto altera el resultado 
de la correlación. Por tanto, para conocer realmente los efectos que ejercen 
las diferentes variables estudiadas sobre los contenidos en mercurio va a ser 
necesario realizar el estudio de correlaciones sin tener en cuenta el punto V-3 
pues, en algunos casos, puede que esta muestra altere las tendencias. 






+ 0,95 1,00 1,00
%Hgextraíble 0,82 0,92 0,93 1,00
%CH3Hg
+ 0,60 0,75 0,77 0,91 1,00
pH -0,40 -0,27 -0,25 -0,21 -0,14
Cond. 0,91 0,81 0,79 0,63 0,41
%Corgánico 0,96 0,99 0,99 0,92 0,74
%Cinorgánico 0,67 0,76 0,77 0,76 0,81
Arcilla -0,07 -0,22 -0,24 -0,39 -0,51
Limo -0,10 -0,25 -0,26 -0,36 -0,47
Arena 0,10 0,25 0,26 0,37 0,48
Fe -0,07 -0,09 -0,09 -0,09 -0,17
Mn -0,31 -0,20 -0,19 -0,10 -0,11






Figura 6.8. Gráfico de dispersión que muestra las tendencias entre las especies de 
mercurio y el porcentaje en carbono orgánico. 
 
Al analizar los resultados de las nuevas correlaciones realizadas 
eliminando el punto V-3 (tabla 6.23) se observan importantes diferencias 
respecto a lo encontrado en la tabla 6.22, ya que existen menos 
correlaciones significativas y además hay parámetros que exhiben tendencias 
contrarias.  






















































+ 0,71 0,79 1,00
%Hgextraíble -0,65 -0,63 -0,48 1,00
%CH3Hg
+ -0,73 -0,76 -0,75 0,84 1,00
pH -0,52 -0,48 -0,02 0,07 0,09
Cond. 0,86 0,81 0,31 -0,47 -0,51
%Corgánico 0,45 0,55 0,57 -0,15 -0,28
%Cinorgánico -0,34 -0,33 -0,32 0,18 0,54
Arcilla 0,53 0,53 0,76 -0,47 -0,53
Limo 0,51 0,51 0,77 -0,31 -0,42
Arena -0,52 -0,52 -0,78 0,33 0,44
Fe 0,09 0,23 0,50 -0,01 -0,15
Mn -0,44 -0,35 -0,17 0,22 0,06
Distancia -0,75 -0,84 -0,90 0,48 0,81




De nuevo existe una buena correlación entre los contenidos en 
mercurio total y la fracción de mercurio disponible (r=0,99) pero, sin 
embargo, la relación que ambas fracciones tienen con el metilmercurio es 
más débil con r de 0,71 y 0,79, respectivamente.  Además cabe destacar que 
tanto los porcentajes de metilmercurio como los de mercurio extraíble 
correlacionan de forma negativa con las concentraciones de mercurio por lo 
que pese a este comportamiento diferente, ambos porcentajes siguen estando 
relacionados (r=0,84). La conductividad sigue siendo la única variable que 
presenta correlaciones significativas con el mercurio total (r=0,86) y el 
mercurio extraíble (r=0,81) ya que los porcentajes de carbono inorgánico y 
orgánico muestran ahora una tendencia diferente. Así, al no considerar el 
punto V-3, el porcentaje en carbonatos pasa a presentar una relación 
negativa y poco significativa con los contenidos en mercurio. Por otro lado, 
entre el carbono orgánico y las especies de mercurio siguen existiendo 
relaciones positivas si bien ahora no son significativas. Esta falta de 
correlación entre el mercurio y el carbono orgánico ha sido encontrada 
también en otros estudios (60-63), generalmente en sedimentos con bajos 
contenidos de carbono orgánico como son las muestras tomadas del embalse 
de La Serena y el río Valdeazogues. No obstante, el metilmercurio es el mejor 
correlacionado con el carbono orgánico con un r=0,57 que puede explicar 
los efectos opuestos que parece tener el carbono orgánico sobre los procesos 
de metilación. Aunque aún no se ha podido justificar el verdadero efecto que 
tiene la materia orgánica en la biodisponibilidad y metilación del mercurio 
inorgánico parece que juega un destacado papel en estos procesos (64). Por 
un lado, el carbono orgánico induce la metilación estimulando la actividad 
de microorganismos heterotróficos o bien a través de las sustancias húmicas o 
fúlvicas. Sin embargo, por otro lado, parece que la metilación se ve inhibida 
a altas concentraciones de carbono orgánico disuelto debido al aumento de 
la complejación del mercurio con los ligandos orgánicos, reduciéndose la 
disponibilidad del mercurio hacia las bacterias, particularmente a pH neutros 
(65). Por lo tanto, en función de las características del medio el carbono 





Al no existir una fuerte asociación del mercurio con la materia 
orgánica, cabría esperar que este metal estuviera unido a otras fases de la 
matriz sedimentaria como pueden ser los hidróxidos de Fe y Mn o los iones 
sulfuro (66-69). Sin embargo, esta relación no siempre se ha comprobado en 
los estudios realizados en sedimentos (47, 70, 71). En nuestro caso, los 
resultados obtenidos (tabla 6.23) no indicaron correlaciones significativas 
entre el mercurio y el hierro o el manganeso, que además presentan un 
comportamiento contrario en cuanto al signo de las relaciones encontradas 
(las relaciones Hg-Mn son negativas mientras que las Hg-Fe son positivas). 
No obstante, el metilmercurio presenta una cierta relación con el hierro 
(r=0,50) del mismo orden que la que presentaba con el carbono orgánico. 
Este hecho puede comprobarse en la representación triangular de las 
concentraciones de metilmercurio, hierro y carbono orgánico (figura 6.9).  
 
Figura 6.9. Representación triangular del metilmercurio, hierro y la materia 
orgánica presentes en los sedimentos analizados 
 
En la figura 6.9 se observa que, en general, el metilmercurio no está 
desplazado claramente hacia ninguno de los otros dos vértices del triángulo 
lo que indica que parte del metilmercurio se encontrará asociado a la materia 















Sin embargo, el punto V-3 presenta de nuevo un comportamiento 
independiente al encontrarse totalmente desplazado hacia el carbono 
orgánico. 
Por último, analizando la tabla 6.23 también se aprecia que, al 
despreciar el punto V-3, aparecen buenas correlaciones negativas de las 
especies de mercurio con la distancia, tal y como cabía esperar según lo 
observado en la figura 6.6. Asimismo, en cuanto a la granulometría de los 
sedimentos, destaca el hecho de que las especies de mercurio correlacionen 
positivamente con la arcilla y el limo, que son los componentes minoritarios 
de los sedimentos, pero lo hagan de forma negativa con el contenido de 
arena, lo cual indica que en las fracciones más finas la concentración de 
mercurio es proporcional al tamaño mientras que en las partículas de mayor 
diámetro (> 50 μm) es inversamente proporcional.  
Tras estudiar conjuntamente el efecto que tienen distintas variables 
en los contenidos en mercurio de los sedimentos se evaluaron también las 
muestras del río y del embalse por separado. Las correlaciones de los 
sedimentos del río Valdeazogues podrían realizarse utilizando los cuatro 
puntos de muestreo pero, en ese caso, algunas de las relaciones observadas 
serían debidas al efecto que produce el punto V-3, por lo que para corregir 
dicho efecto el cálculo se realizó despreciando ese valor. Al estudiar las 
muestras del río Valdeazogues sin considerar el punto V-3 no se obtienen 
correlaciones estadísticamente significativas para p<0,05, lo cual se debe 
probablemente al bajo número de muestras (n=3). No obstante, en general 
las tendencias que presentan estos valores son similares a las encontradas al 
analizar todas las muestras conjuntamente pues el mercurio total correlaciona 
bien con el mercurio extraíble (r=0,97), los porcentajes de mercurio 
disponible y metilmercurio correlacionan entre sí (r=0,91) y de manera 
negativa con las concentraciones de mercurio total y extraíble. Asimismo 
existe una importante influencia de la conductividad en los contenidos en 
mercurio total y extraíble (r=0,99). Sin embargo, aparecen también 
comportamientos diferentes ya que el metilmercurio correlaciona de forma 





importante correlación con el pH (r=1,0) y una influencia negativa de la 
conductividad (r=-0,97). Por otro lado, el carbono orgánico apenas influye 
sobre el mercurio, ni siquiera en el metilmercurio, mientras que la relación 
del hierro en dicha especie sigue siendo del mismo orden (r=0,48), aunque 
aparece una nueva relación con el manganeso (r=0,68). No obstante, estos 
dos metales presentan buenas correlaciones negativas con los contenidos de 
mercurio total y extraíble. Cabe también destacar que en los sedimentos del 
río los contenidos de limo y arcilla siguen correlacionando positivamente y la 
arena de forma negativa con el metilmercurio, pero dichas tendencias son del 
signo contrario para mercurio total y extraíble.  
En cuanto a las muestras tomadas del embalse de La Serena su 
comportamiento es, en general, diferente a las del río Valdeazogues. El 
análisis de las correlaciones vuelve a mostrar una buena relación entre el 
mercurio total y la fracción extraíble (r=0,94) pero las correlaciones de 
ambos con el metilmercurio son, en esta ocasión, positivas. Además el pH no 
juega un papel tan importante sobre el metilmercurio y de igual manera se 
pierden las relaciones de los contenidos de mercurio con la conductividad 
observadas en las muestras del río. Uno de los parámetros que presenta una 
correlación destacada es el porcentaje en carbono orgánico que correlaciona 
con el mercurio total de forma negativa (r=-0,96). Este hecho confirma las 
afirmaciones de Ullrich et al. (65) en referencia a la ambigüedad de su 
influencia. Así pues, aunque generalmente se observan correlaciones positivas 
entre los contenidos en mercurio y el porcentaje en carbono orgánico (46, 
72-75), que indican que la materia orgánica va a tener una gran afinidad por 
formar enlaces con el mercurio, en los sedimentos del embalse de La Serena 
este parámetro presenta un comportamiento contrario. Otro factor que 
parece ejercer un efecto en los contenidos de mercurio de estas muestras es la 
distancia kilométrica a la que se sitúan los puntos de muestreo respecto de 
Almadén pues presenta correlaciones significativas con el mercurio total   
(r=-0,95) y el mercurio inorgánico (r=-0,97). Estas relaciones son negativas 
porque, como ya se observó en la correspondiente representación gráfica 
(figura 6.6), las concentraciones de mercurio más altas se obtuvieron en los 
puntos más cercanos a Almadén situados en la zona de entrada del río 




Valdeazogues. Sin embargo, cabe resaltar que la tendencia es contraria en 
cuanto a los porcentajes de mercurio extraíble y metilmercurio que 
aumentan con la distancia. Por último, se observa que los sedimentos del 
embalse no presentan las mismas relaciones entre el metilmercurio y el hierro 
y el manganeso que existían en el río pues, en este caso, se obtienen pobres 
correlaciones y de signo negativo con estos metales.  
 
2.3 BIOTA 
Para completar el estudio de contaminación por mercurio en la 
Comarca de Almadén se consideró de gran interés realizar una aproximación 
a los niveles de mercurio en la biota de la zona ya que tanto el 
monometilmercurio como, en menor medida, el mercurio inorgánico 
tienden a ser acumulados en la biota, especialmente en los peces y moluscos. 
Para ello se analizaron, en primer lugar, peces del río Valdeazogues ya que el 
consumo de pescado parece suponer la principal fuente de exposición por la 
dieta a metilmercurio (76). Asimismo se consideró que una especie autóctona 
de bivalvos encontrados en el embalse de La Serena podría servir como 
organismo indicador de los niveles de mercurio en la componente biológica 
del ecosistema estudiado puesto que, al encontrarse dichos organismos 
semienterrados en los sedimentos, la transferencia de mercurio desde los 
sedimentos podría ser significativa. La especiación de mercurio en peces y 
bivalvos se llevó a cabo siguiendo el método para muestras biológicas 
desarrollado en el capítulo IV. 
 
2.3.1 ESPECIACIÓN DE MERCURIO EN PECES DEL RÍO VALDEAZOGUES 
Los peces analizados se tomaron en el punto V-4 en septiembre de 
2005 y correspondían a dos especies diferentes de la familia Centrarchidae: 
Lepomis gibbosus (percasol o pez sol) y Micropterus salmoides (black bass o 
perca americana). Según la bibliografía las características generales de ambas 





 PERCASOL: Suele presentar un peso máximo de 400 g y una 
longitud máxima de 25 cm. Habita lagunas y tramos de ríos con 
escasa profundidad, corriente lenta y densa vegetación acuática. 
Soporta bien la falta de oxígeno y las altas temperaturas. Son 
voraces depredadores de invertebrados, huevos y pequeños peces. 
Está considerada como una gran amenaza para las especies 
autóctonas por lo que en ciertas Comunidades Autónomas se 
obliga al sacrificio de los ejemplares pescados.  
 
 BLACK BASS: Esta especie puede alcanzar un peso máximo de 
hasta 4 kg y una longitud de 45 cm debido a que puede vivir 
incluso 9 ó 10 años. Los black bass son peces sedentarios que 
muestran preferencia por aguas relativamente cálidas, con 
vegetación abundante y escasa corriente. Tiene una dieta 
compuesta por invertebrados, anfibios y peces, más ictiófaga a 
medida que alcanza tamaños mayores. 
 
 
2.3.1.1 Análisis biométrico de los peces  
El número de individuos recogidos de cada especie así como la 
codificación empleada para la identificación de las muestras se indica en la 
tabla 6.24. 





Percasol 10 P1-P10 
Black bass 5 BL1-BL5 
 
Tras la toma de muestra, se determinaron una serie de parámetros 
biométricos de los peces, como el peso y la longitud estándar, furcal y total, 
antes de proceder a extraer el tejido a analizar (tabla 6.25). 




Tabla 6.25. Datos biométricos de los peces del río Valdeazogues 
 Muestra Peso (g) 
Longitud (mm)  
IEN 







P1  47,1 112 128 135 3,35 
P2 19,5 75 85 99 4,62 
P3 20,9 86 102 111 3,29 
P4 16,8 85 94 105 2,74 
P5 12,1 73 84 89 3,11 
P6 10,0 70 81 87 2,92 
P7 11,9 74 86 91 2,94 
P8 16,2 78 87 97 3,41 
P9 16,0 79 90 98 3,25 
P10 10,1 67 73 --- 3,36 
MEDIA 18,1 79,9 91,0 101,3 3,30 









BL1  135,2 185 198 204 3,35 
BL2 44,6 126 141 150 4,62 
BL3 102,8 175 200 207 3,29 
BL4 34,8 118 133 142 2,74 
BL5 31,1 115 130 136 3,11 
MEDIA 41,97 103,57 115,81 127,79 2,09 
SD 42,77 51,61 56,83 59,33 0,12 
 
 
Los valores obtenidos para los parámetros biométricos de los peces 
permitieron calcular el índice de estado nutricional de los peces (IEN) según 
la definición propuesta por Cizdziel et al. (77): 
 
IEN
Peso del pez g







Este índice permite evaluar el estado nutricional del pez, así cuando 
su valor es igual o inferior a 0,8 esto nos indica un estado de desnutrición 
mientras que valores superiores a 1,0 representan un buen estado de 
nutrición. Además, el cálculo del IEN se consideró interesante ya que otros 
autores han observado relaciones entre este parámetro y la carga en 
mercurio del pez (77), por lo que una vez determinadas las diferentes 
especies de mercurio se tratarán de relacionar estos resultados tanto con este 
índice como con el peso y la longitud de los peces.  
Como se puede observar en la tabla 6.25, en nuestro caso, los 
valores del IEN fueron superiores a 2,0, excepto para uno de los peces black 
bass. Por lo tanto, podemos afirmar que todos estos peces presentaban un 
buen estado nutricional. Del análisis biométrico realizado cabe resaltar 
también que los valores de peso y longitud media encontrados en los peces 
muestreados distan mucho de los valores máximos indicados anteriormente 
para cada una de las especies (400 g para los percasol y 4 kg para los black 
bass) pues el percasol mayor pesa únicamente 47 g mientras que los dos 
black bass más grandes no alcanzan ni los 150 g. Por tanto, los peces 
analizados son muy pequeños dentro de su especie lo que podrá tener una 
cierta influencia en los contenidos de mercurio.  
 
2.3.1.2 Contenidos de mercurio 
A pesar del buen estado nutricional de los peces tomados, sus 
órganos eran, en general, muy pequeños por lo que se decidió analizar 
únicamente el músculo, al ser el tejido donde reside la mayor parte del 
mercurio en forma neurotóxica, es decir, como monometilmercurio y 
además porque el músculo de los peces es la principal ruta de exposición 
humana a dicha especie de mercurio (78, 79). El músculo, una vez extraído, 
fue tratado tal y como indicó en el capítulo II para finalmente determinar su 
contenido en monometilmercurio y mercurio inorgánico, según el método 
de especiación desarrollado en el capítulo IV.  




Los resultados obtenidos en los análisis de especiación de mercurio 
realizados se muestran en la tabla 6.26, donde aparecen las concentraciones 
de monometilmercurio y mercurio inorgánico, así como la carga total en 
mercurio calculada como suma de ambas especies y el porcentaje en 
monometilmercurio. 
















P1  40,7 2,3 42,9 94,7 
P2 4,2 <LD 4,2 100 
P3 12,0 <LD 12,0 100 
P4 15,7 <LD 15,7 100 
P5 15,9 <LD 15,9 100 
P6 10,2 <LD 10,2 100 
P7 4,3 <LD 4,3 100 
P8 6,7 <LD 6,7 100 
P9 4,3 <LD 4,3 100 
P10 6,5 <LD 6,5 100 
MEDIA 12,0 <LD 12,3 99,5 









BL1  26,5 5,4 31,9 82,9 
BL2 6,9 2,2 9,0 76,1 
BL3 20,7 6,7 27,3 75,6 
BL4 14,6 6,2 20,8 70,1 
BL5 12,0 3,5 15,5 77,2 
MEDIA 16,1 4,8 20,9 76,4 
SD 7,6 1,9 9,1 4,6 





Como se puede observar en la tabla 6.26, las concentraciones de 
mercurio total encontradas están muy por debajo del límite de 2500 ng g-1 
(en peso seco) establecido por la Organización Mundial de la Salud (80), al 
oscilar entre 4 y 43 ng g-1. Estos contenidos en mercurio son anormalmente 
bajos ya que cabía esperar que al provenir del río Valdeazogues presentaran 
una carga en mercurio muy superior. Este hecho puede quizá ser explicado 
por el pequeño tamaño de estas muestras que son mucho menores que los 
individuos característicos de cada una de las especies. Algunos estudios han 
indicado que a medida que aumenta la edad del pez, que está directamente 
relacionada con su tamaño (peso o longitud), la concentración de mercurio 
en sus tejidos es mayor puesto que el tiempo de exposición en peces adultos 
es mayor que en peces jóvenes (81-89). Por tanto, puede que nuestros peces 
no hayan estado un tiempo suficiente en el ecosistema acuático estudiado 
como para acumular una concentración significativa de mercurio. Sin 
embargo, la mayor parte del mercurio se encuentra en forma de 
metilmercurio. Así, en los black bass ronda el 75 % mientras que en los peces 
de la especie percasol es prácticamente del 100 % en todos los casos ya que 
la concentración de mercurio inorgánico no fue detectable para esta especie. 
Este predominio se explica por una absorción más eficaz del metilmercurio 
existente en el agua y en los alimentos, con respecto al mercurio inorgánico.  
 
2.3.1.3 Relaciones entre el mercurio y los parámetros biométricos del pez 
Para evaluar las relaciones entre parámetros como el peso, la 
longitud o el índice de estado nutricional del pez con su contenido en 
mercurio se llevaron a cabo tratamientos estadísticos de correlaciones de 
manera que estableciendo de nuevo un valor de significación del 5 %, todas 
las correlaciones que ofrezcan un valor de p<0,05 pueden considerarse 
significativas. Los resultados obtenidos se resumen en las tablas 6.27 y 6.28, 
donde se presentan las matrices de correlaciones para ambas especies de pez. 
 
 




Tabla 6.27. Matriz de correlaciones de los peces de la especie percasol (n=10)  
 
 
Tabla 6.28. Matriz de correlaciones de los peces de la especie black bass (n=5)  
 
 
Debido a que en los peces percasol las concentraciones de mercurio 
inorgánico estuvieron por debajo de los límites de detección, este contenido 
no se ha incluido en el estudio de correlaciones de estos peces (tabla 6.27). 
Como se puede deducir de los resultados anteriores, en ambas especies 
existen buenas correlaciones (r próximos a 0,9) entre los parámetros de 
tamaño (peso y longitud) y el contenido en monometilmercurio, lo que 
indica que a mayor tamaño mayor es la acumulación de dicha forma de 
mercurio en el tejido muscular del pez. Aunque ambos parámetros 
biométricos (peso y longitud) están también correlacionados entre sí con r 
próximos a 1,0, en general, existe una mejor correlación de los contenidos de 
mercurio con el peso que con la longitud. Por su parte, en los peces black 
bass sólo son significativas las correlaciones del metilmercurio con el mercurio 
total (r=0,99) y el peso (r=0,89). No obstante, existen otras relaciones que 
presentan también r altos por lo que el hecho de no ser significativas se 
justifica por el menor número de muestras estudiado en este caso.  
Hg total CH3Hg
+  %CH3Hg





+ -0,92 -0,91 1,00
Peso 0,87 0,86 -0,94 1,00
Longitud 0,88 0,87 -0,88 0,96 1,00
IEN -0,16 -0,17 -0,03 0,20 -0,03 1,00
Hg total Hg2+ CH3Hg
+  %CH3Hg




+ 0,99 0,73 1,00
 %CH3Hg
+ 0,40 -0,19 0,52 1,00
Peso 0,85 0,48 0,89 0,70 1,00
Longitud 0,84 0,52 0,87 0,63 0,99 1,00





Atendiendo a todo lo anterior, el peso es el parámetro biométrico 
que presenta una mejor correlación con los contenidos de 
monometilmercurio. En la figura 6.10, donde se representan la concentración 
de metilmercurio y el peso de los peces mediante el correspondiente gráfico 
de dispersión, se comprueba la buena correlación existente entre ambas 
variables. Además se observa que los peces de la especie percasol presentan 
una correlación con una pendiente mucho más pronunciada lo que puede 
deberse a que el tiempo que tarda un black bass en alcanzar un peso de 50 g 
es mucho menor que el de un percasol.  
 
Figura 6.10. Gráfico de dispersión que muestra la relación entre los contenidos      
en metilmercurio y el peso de los peces 
 
Debido a que tanto la carga en mercurio como los tamaños de 
ambos tipos de peces no fueron muy dispares, se consideró interesante 
realizar un análisis de varianzas o contraste de muestras para discernir si 
existían diferencias en el comportamiento de ambas especies respecto a las 
distintas variables estudiadas, es decir, los parámetros biométricos del pez y 
los contenidos en mercurio. Para realizar este tipo de análisis hay que evitar 
que exista otra variable que afecte de manera significativa a los resultados. 
Por tanto, como previamente se había comprobado la influencia que tenía el 




























valores de carga en mercurio dividiéndolos por el peso del pez (en g). Por 
otro lado, debido a que el tamaño de muestra era bajo se decidió aplicar un 
test no parámetrico, en base a lo indicado en el capítulo II. Así pues, para 
evaluar el efecto de la especie de pez sobre el resto de variables se aplicó el 
test de la U de Mann-Whitney, de manera que aquellas variables que 
ofrecieran valores de p<0,05 no presentarían diferencias estadísticamente 
significativas en función de la especie.  
Los resultados obtenidos al aplicar dicho test estadístico indicaron 
que tanto el peso (p=0,007) como la longitud (p=0,002) eran variables 
independientes de la especie. Sin embargo, los valores del IEN sí se veían 
influidos por el tipo de pez al presentar un contraste estadísticamente 
significativo (p=0,95). Asimismo las concentraciones de monometilmercurio 
(p=0,16) y de mercurio total (p=0,08) sin corregir muestran diferencias 
estadísticamente significativas. Sin embargo, este hecho no se debe a que las 
especies presenten un comportamiento diferente en cuanto a la 
bioacumulación del mercurio sino al efecto que tiene el tamaño en los 
contenidos de mercurio, ya que en las concentraciones corregidas por el peso 
se obtienen contrastes no significativos (p=0,008 y p=0,004 para el 
monometilmercurio y el mercurio total, respectivamente). Todo ello indica 
que, en los individuos muestreados, la especie no ejerce un efecto ni sobre el 
tamaño ni sobre los contenidos en mercurio.  
En resumen, todos estos resultados indican la existencia de una clara 
relación positiva y directa entre el tamaño del pez y la carga en mercurio 
pero, sin embargo, no se ha observado ninguna relación entre el índice de 
estado nutricional y el contenido en mercurio. Cizdziel et al. (77, 90) 
encontraron una relación logarítmica inversa entre estas variables y, por este 
motivo, afirmaron que la falta de alimentación hace que los niveles de 
mercurio en los peces aumenten. Sin embargo, en nuestro caso, la 
representación gráfica del logaritmo de la concentración en mercurio frente 
al IEN (figura 6.11) no presenta tendencias claras para ninguna de las especies 
por lo que no parece existir ninguna relación entre el índice de estado 





concentraciones de mercurio encontradas son muy bajas por lo que no han 
ejercido influencia alguna sobre el estado nutricional del pez como lo 
demuestran los altos índices nutricionales encontrados que son muy 
superiores a 1,0, donde se establece la barrera con la desnutrición. 
 
Figura 6.11. Gráfico de dispersión que muestra el efecto del IEN sobre                    
la carga en mercurio  
 
2.3.1.4 Factores de bioacumulación 
Investigaciones previas han indicado que la bioacumulación del 
metilmercurio en los organismos acuáticos puede verse afectada por 
variaciones en la química del ambiente (91). Por este motivo, a pesar de que 
las concentraciones de mercurio encontradas en los peces de ambas especies 
no son excesivamente elevadas, vamos a tratar de evaluar la interacción 
existente entre los distintos compartimentos acuáticos (aguas, sedimentos y 
biota) a través de los correspondientes factores de bioacumulación (BAF). 
Estos factores relacionan las concentraciones de metilmercurio de los peces 
con los contenidos de metilmercurio encontrados en las aguas (BAFagua) y los 
sedimentos (BAFsedimento) en las que habitaban y van a venir definidos por las 
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Los valores obtenidos para los factores de bioacumulación de 
metilmercurio de los peces de ambas especies expresados en forma de 
logaritmo de BAF se resumen en la tabla 6.29. 
Tabla 6.29. Logaritmos de los factores de bioacumulación de metilmercurio para 
agua y sedimento en los peces analizados 
 
PERCASOL BLACK BASS 
log BAFagua log BAFsedimento log BAFagua log BAFsedimento 
Valor mínimo 3,61 -0,41 3,82 -0,20 
Valor máximo 4,59 0,57 4,40 0,38 
Media 3,94 -0,08 4,15 0,12 
SD 0,32 0,32 0,23 0,23 
 
Como se observa en la tabla 6.29, los factores de bioacumulación 
más altos son los correspondientes a la relación entre los contenidos de 
metilmercurio del pez y el agua que son del orden de 104, lo que indica que 
las concentraciones de metilmercurio encontradas en el tejido muscular de 
los peces son del orden de 10.000 veces mayores que las encontradas en las 
aguas de la zona del río Valdeazogues donde fueron tomados los peces. Sin 
embargo, la bioacumulación experimentada por el metilmercurio es mucho 
menor si comparamos los niveles de metilmercurio con los de los 
correspondientes sedimentos lo que indica la escasa interacción que existe 





los valores medios de los BAF fueron superiores en los peces black bass tanto 
para aguas como para sedimentos aunque los valores más extremos se 
encontraron en los percasol.  
 
2.3.2 ESPECIACIÓN DE MERCURIO EN BIVALVOS DEL EMBALSE DE LA 
SERENA 
La especiación de mercurio en bivalvos se llevó a cabo de manera 
similar a la de los peces, con la intención de que este organismo sirviera para 
realizar una aproximación de la interacción entre los compartimentos del 
ecosistema acuático estudiado. Como los diferentes individuos recogidos 
presentaban tamaños muy diferentes se hizo una clasificación previa de los 
mismos para poder comprobar después si, al igual que en los peces, existía 
una relación entre el tamaño y la concentración de mercurio. 
Los bivalvos analizados se tomaron manualmente en el punto S-5 del 
embalse de La Serena coincidiendo con el muestreo de aguas y sedimentos 
correspondiente a julio de 2006 y pertenecían a una especie de bivalvo de 
agua dulce denominada Unio pictorum. A pesar de que sólo se dispone de 
muestras de un único punto del embalse de La Serena, es interesante estudiar 
precisamente dicho lugar ya que fue el que presentó las concentraciones 
superiores de mercurio en ese muestreo estacional tanto para aguas como 
para sedimentos. Los distintos bivalvos recogidos fueron clasificados en 
función del tamaño de su concha en 6 grupos como se indica en la tabla 
6.30. De cada uno de los grupos se analizaron 3 individuos por lo que 
finalmente el estudio abarcó 18 individuos cuyo peso, una vez abiertos y 
quitada la concha, aparece también en la tabla 6.30. Se puede observar que, 
en general, hay una gran homogeneidad tanto en longitud como en peso 
entre los individuos de un mismo grupo salvo en el grupo F donde uno de 
los bivalvos es anormalmente grande y diferente al resto del grupo. Por lo 
tanto, puede que este individuo se comporte de forma distinta y quizá habría 
sido necesario crear una categoría independiente para él. 
 




2.3.2.1 Contenidos de mercurio 
Los resultados obtenidos en los análisis de especiación de mercurio 
realizados se muestran en la tabla 6.30, donde todas las concentraciones 
están expresadas en ng g-1 referidas a peso seco de muestra. Asimismo se 
indican los valores medios y la desviación estándar de cada parámetro 
calculados para cada uno de los 6 grupos así como considerando los 18 
individuos conjuntamente. 
Las concentraciones de mercurio encontradas en los bivalvos no 
fueron excesivamente altas al oscilar entre 40 y 450 ng g-1 (en peso seco). 
Para poder comparar estos valores con los límites establecidos por algunos 
organismos sería necesario referirlos a peso húmedo para lo cual vamos a 
utilizar el porcentaje de humedad calculado en un estudio anterior que se 
realizó en bivalvos de la especie Unio pictorum tomados en el río 
Valdeazogues (15). Así pues, teniendo en cuenta que la media de peso seco 
de una muestra fue el 25 % de la muestra húmeda, todas las muestras se 
encuentran muy por debajo de los límites máximos aceptados por la 
Comunidad Económica Europea (700 ng g-1 en peso húmedo) (92) y por la 
United States Food and Drug Administration (1000 ng g-1 en peso húmedo) 
(93) para las partes comestibles de organismos marinos. 
Observando los resultados, no se aprecia una tendencia clara en 
cuanto a una posible relación entre el tamaño del bivalvo y la concentración 
de mercurio acumulada. No obstante, destaca el hecho de que dentro de un 
mismo grupo la concentración de monometilmercurio sea comparable entre 
los distintos individuos pero, sin embargo, no existe un comportamiento 
definido al tratar de relacionar cómo varía dicha concentración de unos 
grupos a otros. Cabe señalar que las concentraciones mayores de 
monometilmercurio las encontramos precisamente en los grupos A y F, es 
decir, los que incluyen los bivalvos de tamaños más extremos. En lo que 
respecta a los porcentajes de monometilmercurio, éstos oscilan entre el 10 y 
el 45 %, siendo su valor medio de 22 % por lo que es comparable con los 





Tabla 6.30. Datos biométricos y contenidos de mercurio en los bivalvos del 

















A1 3,5 0,70 75,6 245,1 320,7 23,6 
A2 3,7 0,99 41,7 77,6 119,2 34,9 
A3 3,8 1,32 42,7 401,2 443,9 9,6 
Media 3,7 1,00 53,3 241,3 294,6 22,7 




B1 4,3 1,34 33,0 322,5 355,4 9,3 
B2 4,7 1,39 30,3 96,8 127,2 23,9 
B3 4,9 1,50 32,8 131,2 164,1 20,0 
Media 4,6 1,41 32,0 183,5 215,6 17,7 




C1 5,2 5,04 16,9 20,8 37,7 44,9 
C2 5,5 3,23 15,1 28,3 43,4 34,8 
C3 5,8 2,93 21,4 28,1 49,5 43,3 
Media 5,5 3,73 17,8 25,7 43,5 41,0 




D1 6,4 4,25 19,4 100,6 120,0 16,2 
D2 6,5 4,10 11,9 92,7 104,6 11,4 
D3 6,6 5,96 19,2 85,1 104,3 18,4 
Media 6,5 4,77 16,9 92,8 109,6 15,3 




E1 7,1 5,78 24,6 129,0 153,5 16,0 
E2 7,2 7,85 19,5 235,4 254,9 7,7 
E3 7,3 9,35 26,1 241,9 268,0 9,7 
Media 7,2 7,66 23,4 202,1 225,5 11,1 




F1 8,5 19,11 33,7 82,0 115,7 29,1 
F2 8,7 19,55 21,7 55,1 76,8 28,2 
F3 11,0 56,63 51,3 243,9 295,2 17,4 
Media 9,4 31,76 35,6 127,0 162,6 24,9 
SD 1,4 21,54 14,9 102,1 116,5 6,5 
N=18 
MEDIA 6,2 8,4 29,8 145,4 175,2 22,1 
SD 2,0 13,3 15,5 109,8 118,7 11,6 
 
(Concentración de Hg total calculada como la suma de las concentraciones de CH3Hg+ y Hg2+)  




En cuanto al mercurio inorgánico, existe aún una heterogeneidad 
mayor ya que ni siquiera es comparable el valor obtenido en los diferentes 
grupos lo que parece señalar que la cantidad de mercurio inorgánico 
acumulado vendrá regida por algún otro factor. Al encontrarse la mayoría de 
los bivalvos semienterrados en el sedimento, quizá la diversidad entre los 
niveles de mercurio encontrados se deba precisamente al mayor o menor 
contacto que existe entre el bivalvo y la fracción de mercurio inorgánico 
disponible del sedimento.  
No obstante, para obtener una mejor comprensión de los datos 
obtenidos pueden representarse las concentraciones de las especies de 
mercurio analizadas, es decir, metilmercurio y mercurio inorgánico frente a 
los parámetros biométricos del bivalvo, como la longitud de su concha y su 
peso (figura 6.12).  
 
Figura 6.12. Gráficos de dispersión que muestran las tendencias entre las 
concentraciones de mercurio y la longitud de los bivalvos 
  
 En la figura 6.12 se intuye una relación parabólica entre la 
concentración de monometilmercurio y la longitud ya que en principio la 
concentración va disminuyendo al ir aumentando la longitud pero una vez 













































proporcionalmente con el tamaño. Sin embargo, esta posible relación no se 
observa en el mercurio inorgánico donde los puntos se disponen de manera 
aleatoria y no parecen venir controlados por ningún factor, como lo 
indicaba también la gran desviación estándar que presentaban estos valores. 
 
2.3.2.2 Factores de bioacumulación 
Una vez conocidas las concentraciones de las diferentes especies de 
mercurio en los bivalvos, se pretendió de nuevo estudiar la interacción 
existente entre los distintos compartimentos acuáticos. Así pues, tal y como 
se hizo para los peces, se procedió a analizar la bioacumulación que se había 
producido. En este caso, como la proporción de mercurio inorgánico en 
estos organismos era superior a la de metilmercurio, no sólo se calcularon los 
factores de bioacumulación del metilmercurio sino también los del mercurio 
inorgánico respecto al agua y al sedimento, utilizando las expresiones 
anteriores indicadas en el estudio de los peces del río Valdeazogues.  
Los valores obtenidos para todos estos factores se resumen en la tabla 
6.31 donde se indica el intervalo en el que se encuentra cada uno de los 
parámetros para el metilmercurio y el mercurio inorgánico así como el valor 
medio y la desviación estándar en los 18 valores. Para el cálculo del BAF del 
mercurio inorgánico respecto al sedimento se consideró la fracción de 
mercurio disponible en lugar de la concentración total.  
En general, los logaritmos de los factores de bioconcentración 
vuelven a ser superiores respecto a las concentraciones de mercurio 
encontradas en el agua que en los sedimentos, tal y como se comprobó en 
los peces del río Valdeazogues. Los logaritmos de BAFaguas para el 
metilmercurio varían entre 5,2 y 6,0 por lo que son mayores que los del 
mercurio inorgánico que oscilan entre 3,2 y 4,5. Esta tendencia se 
corresponde con la recogida en otro trabajo donde también se estudió esta 
misma especie de bivalvos (Unio pictorum) en un lago (94), pues en ese caso 
también se observó una mayor bioacumulación o bioconcentración del 
metilmercurio. Además los valores obtenidos en ese trabajo (logaritmo de 




BAF para el metilmercurio de 4,96 y para el mercurio inorgánico de 4,06) 
fueron similares a los de este estudio. 
Tabla 6.31. Logaritmos de los factores de bioacumulación de metilmercurio y 
mercurio inorgánico para agua y sedimento en los bivalvos 
 
METILMERCURIO Hg INORGÁNICO 
log BAFagua log BAFsedimento log BAFagua log BAFsedimento 
Valor mínimo 5,17 0,55 3,25 -0,80 
Valor máximo 5,98 1,35 4,54 0,49 
Media 5,52 0,90 3,96 -0,09 
SD 0,20 0,20 0,37 0,37 
 
En cuanto a la bioacumulación respecto al sedimento, se observa que 
los valores para el metilmercurio son superiores a los del mercurio 
inorgánico. No obstante, pese a que los valores de los logaritmos de BAF 
indican que esta bioacumulación es menor que la que se produce respecto a 
las aguas, se comprueba que en los bivalvos hay indicios de bioacumulación 
de metilmercurio respecto al sedimento (log BAF=0,90) que no se daban en 
los peces donde se obtuvieron valores negativos para el logaritmo del factor 
de bioacumulación (log BAF=-0,08). Este hecho puede ser debido a que los 
bivalvos al ser organismos que se encuentran semienterrados en el sedimento 
presentan una mayor interacción con este compartimento. Además los 
valores de log BAFsedimento encontrados son similares a los encontrados para la 
misma especie en un estudio realizado en una zona no tan expuesta a la 
contaminación por mercurio como es el Lago Balaton (Hungría) (94), donde 
se obtuvieron valores de 0,93 para el metilmercurio y -0,18 para el mercurio 
inorgánico. Todo ello indica que los bivalvos son un buen indicador de los 
niveles de mercurio en la componente biológica de un ecosistema acuático 
ya que son muy sensibles a la transferencia de mercurio desde otros 






2.4 INTERPRETACIÓN DE LOS RESULTADOS OBTENIDOS 
La información dada en los apartados anteriores, resumida en la tabla 
6.32, va a permitir estudiar las interacciones entre los distintos 
compartimentos del ambiente acuático del río Valdeazogues y el embalse de 
La Serena así como evaluar el presente estado de contaminación por 
mercurio de la Comarca de Almadén, comparándolo con otras zonas que 
también han estado expuestas a actividades mineras. 
Tabla 6.32. Concentraciones de mercurio total y metilmercurio encontradas en 
cada uno de los compartimentos del río Valdeazogues y el embalse de La Serena  














V-1 3,8-17,9 7,18 --- 2,60 10,20 --- 
V-2 11,4-93,4 21,94 --- 0,33 8,58 --- 
V-3 24,2-87,7 73,87 --- 4,93 881,3 --- 
V-4 30,0-136,1 13,41 4,2-42,9 1,04 10,93 4,2-40,7 
S-1 7,8-10,0 1,70 --- 0,17 5,95 --- 
S-2 6,0-28,4 1,83 --- 0,16 3,79 --- 
S-3 8,3-19,5 1,38 --- 0,30 5,71 --- 
S-4 11,1-13,3 --- --- 0,10 3,39 --- 
S-5 10,6-54,8 0,445 37,7-444 0,08 2,42 11,9-75,6 
S-6 2,5-11,1 0,508 --- 0,04 10,20 --- 
 
  (*: Concentraciones de mercurio total en la fracción disuelta de las aguas)  
 
2.4.1 INTERACCIÓN ENTRE LOS DISTINTOS COMPARTIMENTOS 
Analizando los resultados obtenidos para cada uno de los 
compartimentos estudiados en el río Valdeazogues, se observa que el 




mercurio está acumulado principalmente en los sedimentos, ya que sus 
niveles están muy por encima del valor de 1 μg g-1 que puede establecerse 
como nivel de fondo o control. Mientras que en las aguas los contenidos de 
mercurio disuelto están, en general, muy por debajo de los límites 
establecidos por diferentes organismos que, como ya se indicó, son del orden 
de 1-2,4 μg L-1 (49, 51). Además se comprobó que la mayor parte del 
mercurio presente en las aguas no se encontraba en la fracción disuelta sino 
en la particulada. Cabría esperar que los sedimentos actuaran como una 
fuente contínua de mercurio a los organismos que resultara en 
concentraciones elevadas en la biota. Sin embargo, las concentraciones 
encontradas en los peces fueron muy bajas. Quizá este hecho se deba a que 
en el punto de muestreo V-4 donde se tomaron los peces, sólo un 10 % del 
mercurio del sedimento se encontraba en su forma disponible por lo que al 
encontrarse la mayor parte del mercurio fuertemente retenido en el 
sedimento no fue tan fácilmente acumulado en los peces. 
Por otro lado, en cuanto a las muestras del embalse de La Serena, se 
observa como el hecho de desembocar el río Valdeazogues en dicho embalse 
parece tener una cierta influencia en cuanto a los niveles de mercurio 
encontrados en los sedimentos ya que los valores mayores se encuentran en 
los puntos S-1, S-2 y S-3, más cercanos a la desembocadura del río 
Valdeazogues, mientras que los sedimentos tomados en los otros dos puntos 
no presentan contaminación por mercurio, pues únicamente encontramos en 
ellos concentraciones del orden de 0,5 μg g-1 de mercurio. Por su parte, en 
las aguas del embalse encontramos concentraciones de mercurio bajas pero, 
en algunos casos puntuales, son del orden de las del río Valdeazogues en 
algunos de los muestreos estacionales. No obstante, en el embalse se observa 
un cierto efecto de bioacumulación de mercurio mayor que en el río 
Valdeazogues ya que, a pesar de que los niveles de mercurio encontrados en 
los bivalvos no son tampoco excesivamente altos, dichas concentraciones son 
del orden de 10 veces mayores a las encontradas en los peces del río. 
Además, aunque en la biota las concentraciones de mercurio total no sean 





forma de metilmercurio (del orden del 70 al 100 % en los peces y del 10 al 
45 % en los bivalvos), lo que supone una acumulación muy importante con 
respecto a los niveles encontrados en los sedimentos donde en la mayoría de 
los casos no superan el 0,5 %. 
 
2.4.2 EVALUACIÓN DE LA CONTAMINACIÓN POR MERCURIO EN LA 
COMARCA DE ALMADÉN 
La evaluación de la contaminación por mercurio en la Comarca de 
Almadén presenta numerosas dificultades. Una de ellas sería el hecho de que 
al existir en la zona yacimientos naturales de mercurio, es difícil distinguir qué 
parte estaría de forma natural y cuál procede de la explotación de dichos 
yacimientos. Por otro lado, se encuentra el problema de que las 
clasificaciones existentes para evaluar la contaminación están propuestas 
basándose en zonas donde no hay yacimientos de mercurio y prácticamente 
todo tiene que tener un origen antropogénico. Atendiendo a todo lo 
anterior, para evaluar la contaminación por mercurio en la zona objeto de 
estudio habría que comparar los resultados obtenidos con estudios realizados 
en zonas que están expuestas al mismo tipo de contaminación, es decir, que 
se encuentran situadas en el seno de áreas donde hay también yacimientos 
de mercurio y que están expuestas a contaminación por mercurio debido a 
actividades mineras.  
Las zonas seleccionadas para comparar los valores obtenidos en las 
muestras del río Valdeazogues (tabla 6.33) son la cuenca del río Carson (56, 
59, 96-99) y la del río Humboldt (100), ambos en Nevada, Estados Unidos, 
la región de Kuskokswin (Sudoeste de Alaska) (45, 101-103), la cordillera 
litoral de California (104), el río Idrijca (Idrija, Eslovenia) (105-106), las minas 
de mercurio de Palawan (Filipinas) (107), el Monte Amiata (Italia) (108-110), 
y la cuenca del río Pra en Ghana (111). Todos estos lugares se corresponden 
con minas de mercurio abandonadas donde el principal mineral era el 
cinabrio excepto en los casos de las cuencas de los ríos Carson (Nevada) y 
Pra (Ghana) que están contaminadas con mercurio elemental debido al uso 
del mercurio en el proceso de extracción del oro por amalgamación. 




Tabla 6.33. Concentraciones de mercurio total en aguas y sedimentos de zonas 
contaminadas por actividades mineras 
Localización 




Río Carson, Nevada (56, 59, 96-99)   
       Aguas arriba de las minas 4-28 0,03-6,1 
       Aguas abajo de las minas 645-2.107 0,05-881 
Río Humboldt, Nevada (100)   
       Río Humboldt 2,2-9,0 0,008-0,28 
       Aguas abajo de las minas 3,1-13 0,80-1,70 
Región Kuskokwin, Alaska (45, 101-103)   
       Aguas arriba de las minas 0,1-14 0,02-0,78 
       Aguas abajo de las minas 1,0-2.500 0,90-5.500 
Minas Cordillera Litoral, California (104)   
       Drenaje de las minas 2-11.000 0,4-400 
Minas Idrija, Eslovenia (105, 106)   
       Aguas arriba de las minas <3 2 
       Aguas abajo de las minas 6-322 0,77-1.347 
Minas Palawan, Filipinas (107)   
       Aguas arriba de las minas 12-66 - 
       Aguas abajo de las minas 120-34.000 6,9-400 
Monte Amiata, Italia (108-110) <10 3-10 
Río Pra, Ghana (111) 29-462 0,002-2,917 
 
Al comparar las concentraciones de mercurio encontradas en las 
aguas del río Valdeazogues con las descritas en la bibliografía (tabla 6.33), se 
comprueba que los valores obtenidos fueron, en general, inferiores a los de 
otros estudios. Los niveles de mercurio aguas abajo oscilaron entre 11 y 136 





alcanzados en las minas de Palawan (Filipinas) donde se llegó a 
concentraciones de 34.000 ng L-1 o del río Carson y la región de Kuskokwin 
(USA) donde se alcanzaron en torno a los  2.100-2.500 ng L-1. Sin embargo, 
son del orden de las concentraciones halladas en el río Idrijca (Idrija, 
Eslovenia) donde estuvieron entre 6-322 ng L-1. En cuanto a los niveles de 
mercurio en las aguas minas arriba, nuestros valores (4-18 ng L-1) son 
parecidos a los encontrados en el resto de estudios donde no se rebasaron en 
ningún caso los 66 ng L-1. No obstante, las concentraciones de mercurio en 
las aguas del río Valdeazogues son en general bajas por lo que no suponen 
un riesgo para la salud humana aunque, en cualquier caso, las aguas de este 
río no son utilizadas para consumo humano. Estos bajos niveles de mercurio 
pueden relacionarse con la alta volatilidad del mercurio y su tendencia a ser 
adsorbido por las arcillas y óxidos microcristalinos, sedimentos y materia 
orgánica (112). El pH alcalino de las aguas podría ser también parcialmente 
responsable porque se ha descrito una relación inversa entre el pH y la 
biodisponibilidad del mercurio (113). 
En lo que respecta a los sedimentos, en el río Valdeazogues se 
encontraron niveles de mercurio de 13-74 μg g-1 aguas abajo de la zona 
minera y de 7 μg g-1 aguas arriba. De nuevo el valor hallado aguas arriba es 
superior a los descritos en la bibliografía (tabla 6.33) donde, en general, las 
concentraciones de mercurio iban desde unos pocos ng g-1 a 1 μg g-1, como 
ocurre en el río Humboldt y en la región de Kuskokwin, alcanzándose sólo 
valores superiores en Idrija (2 μg g-1) y en el río Carson donde se llegó a un 
valor próximo al nuestro de 6 μg g-1. Sin embargo, aguas abajo de las minas 
la tendencia cambia ya que los niveles de mercurio encontrados en los 
sedimentos del río Valdeazogues son inferiores a los altos contenidos 
alcanzados en la mayor parte de los lugares indicados donde los valores 
máximos oscilan entre los 400 μg g-1 encontrados en las minas de Palawan y 
los 5.500 μg g-1 hallados en la región de Kuskokwin. Por tanto, podemos 
considerar que los valores más próximos son los de la mina del Monte 
Amiata (Italia) aunque no tan altos como los niveles de mercurio 




encontrados en los sedimentos del río Valdeazogues con un valor máximo de 
10 μg g-1.  
En cuanto a la especiación de mercurio, podemos indicar que la 
proporción de metilación en los sedimentos del río Valdeazogues estuvo, en 
general, en torno al 0,05-0,15 %, valor que podría considerarse bajo pero 
que se justifica por el hecho de que la conversión del cinabrio en 
metilmercurio suele ser muy limitada debido a que el cinabrio es un mineral 
muy resistente al ataque físico y químico y poco soluble en agua (114). No 
obstante, en uno de los puntos de muestreo del río Valdeazogues se obtuvo 
una concentración cercana a los 880 ng g-1 de metilmercurio lo que supone 
un 1,2 % de metilación, valor próximo a los porcentajes de 1-3 % 
encontrados en otros estudios del río Carson (Nevada) (98) o el Monte 
Amiata (Italia) (108). 
Los resultados obtenidos en los sedimentos del río Valdeazogues 
también pueden compararse con los datos correspondientes a otros estudios 
realizados previamente en la Comarca de Almadén (5, 10, 15) ya que existen 
estaciones de muestreo coincidentes con ellos. Berzas Nevado et al. (15) 
realizaron un estudio de la distribución de mercurio en el período 
comprendido entre 1995 y 1997 en el que se pueden localizar datos 
correspondientes a todos nuestros puntos de muestreo del río Valdeazogues. 
Además, puede realizarse una comparación con el estudio llevado a cabo 
entre 1974 y 1977 por Hildebrand et al. (10), pues existen puntos 
equivalentes entre ambos trabajos, tales como el V-3 situado después de los 
vertidos procedentes de la mina de Almadén y el V-4 localizado en la 
confluencia entre el río Valdeazogues y el río Guadalmez. Por último, hay 
correspondiencias con el trabajo que Gray et al. (5) realizaron en muestras 
tomadas en junio de 2003 en cuanto a los puntos situados aguas arriba de las 
minas, es decir, V-1 y V-2. 
Las concentraciones de mercurio total en sedimentos 





Tabla 6.34. Comparación de los contenidos totales en mercurio (μg g-1)                  
para los sedimentos del río Valdeazogues en diferentes períodos  
Punto 
muestreo 
1974-1977 1995-1997 2003 
2006  
(este estudio) 
V-1 - 5,53±0,69 ~8 7,18±0,11 
V-2 - 74,4±1,70 ~20 21,94±1,22 
V-3 1085±681 107,2±2,72 - 73,87±4,34 
V-4 203±88 14,84±0,82 - 13,41±0,87 
 
Los resultados obtenidos en nuestro estudio confirman la tendencia 
de los niveles de mercurio en los sedimentos del río Valdeazogues a disminuir 
con el tiempo, ya observada por Berzas et al. (15). Este descenso es 
especialmente significativo entre los períodos 1974-1977 y 1995-1997 ya que 
en los 20 años que separan ambas etapas se produjo un importante descenso 
de la actividad minera así como la instalación de una planta de tratamiento 
de residuos de la mina que tuvo lugar en 1977. No obstante, en los 10 años 
que separan el estudio de Berzas et al. y el de esta Memoria, las 
concentraciones de mercurio en los sedimentos han seguido disminuyendo 
aunque no de manera tan pronunciada. El descenso más significativo lo 
experimenta el punto V-2, que es el punto más cercano aguas arriba de la 
mina de Almadén, que ya ofrecía un valor de ese orden unos años antes en 
el trabajo de Gray et al. (5). Además, apenas existen diferencias entre los 
contenidos encontrados en el punto V-4, lo que indica que pese al descenso 
observado en otros puntos de muestreo, el nivel de fondo de mercurio en 
los sedimentos del río Valdeazogues continúa siendo del mismo orden que 
hace unos 10 años.  
Por otro lado, para comparar los valores obtenidos en las muestras 
del embalse de La Serena habría que recurrir también a lugares con 
características similares como serían aguas embalsadas en forma de lagos o 
presas en zonas con antiguas minas de mercurio o con actividades mineras 




asociadas a la amalgamación por mercurio, como se ha hecho para las 
muestras del río Valdeazogues. Por este motivo, los lugares seleccionados 
para realizar la comparación son el embalse de Lahontan que pertenece a la 
cuenca del río Carson (Nevada) (56, 99, 115), el embalse de Rye Patch (100) 
que se encuentra en la cuenca del río Humboldt (Nevada), el Lago Clear 
(California) (96, 116) y la presa situada en el arroyo Davis (California) (96). 
Las concentraciones de mercurio total encontradas en aguas y sedimentos de 
estos embalses o lagos se indican en la tabla 6.35.  
Tabla 6.35. Concentraciones de mercurio total en aguas y sedimentos de           
aguas estancadas contaminadas por actividades mineras  
Localización 
Aguas        
(ng L-1) 
Sedimentos    
(μg g-1) 
Embalse Lahontan, Nevada (56, 99, 115) 57-1.582 0,011-99 
Embalse Rye Patch, Nevada (100) 2,1-8,0 0,05-0,15 
Lago Clear, California (96, 116) 3,6-700 0,5-83 
Presa del arroyo Davis, California (96) 5,6 - 
Embalse de La Serena (*) 2,5-55 0,4-1,8 
 
      (*): Este trabajo 
 
Al comparar los niveles de mercurio en el embalse de La Serena, 
tanto en aguas como en sedimentos, con los obtenidos en otros embalses o 
lagos (tabla 6.35) se observa que nuestros valores no alcanzan 
concentraciones de mercurio tan elevadas como las encontradas en el 
embalse de Lahontan (Nevada) donde se superan los 1.500 ng L-1 en las aguas 
y se llega casi a los 100 μg g-1 en los sedimentos. Concentraciones elevadas y 
distantes de nuestros valores se recogen también en el Lago Clear donde las 
concentraciones máximas de mercurio son 700 ng L-1 en aguas y 83 μg g-1 en 
sedimentos. Sin embargo, en el embalse Rye Patch (Nevada) se encuentran 
valores que están por debajo de los del embalse de La Serena, tal y como 





Debido a que La Serena es un embalse de reciente construcción no 
existen estudios previos de la contaminación por mercurio en dicho sistema y 
por este motivo no es posible comparar los valores obtenidos con otros 
tomados en las mismas estaciones de muestreo ni poder analizar la evolución 
de los niveles de mercurio con el tiempo. Así pues, para completar este 
estudio y comprobar los posibles efectos de las aguas recientemente 
inundadas en los procesos de metilación sería necesario realizar nuevas 
investigaciones en esta materia. 
A pesar de que los resultados obtenidos en los análisis de especiación 
de mercurio en la biota son preliminares, al no abarcar un gran número de 
muestras ni de puntos de muestreos, van a compararse con los datos 
recogidos en la bibliografía correspondientes a otros estudios de la biota de 
la Comarca de Almadén o del mismo tipo de organismos en otros 
ecosistemas acuáticos. Al no existir datos previos de la contaminación por 
mercurio en peces de la zona estudiada, las concentraciones de mercurio y 
metilmercurio de los peces del río Valdeazogues se van a comparar con los 
valores obtenidos en especies autóctonas de lugares que presentan minas 
abandonadas de mercurio (45, 117) o donde se utiliza dicho metal para el 
proceso de extracción del oro por amalgamación (118, 119) (tabla 6.36). 
Los niveles de mercurio total en tejido muscular de peces de otras 
zonas reflejados en la tabla 6.36 son en todos los casos superiores a los de 
los peces del río Valdeazogues que no superaban los 50 ng g-1. No obstante, 
este valor es del orden de los valores mínimos encontrados en algunos peces 
de la Bahía Honda (Palawan, Filipinas) y del río Maroni (Guayana Francesa) 
que se corresponden con las especies de menor tamaño. Esto confirma que 
los contenidos en mercurio en peces están fuertemente controlados por los 
parámetros biométricos del pez y, por lo tanto, los valores encontrados en 
los peces del río Valdeazogues son tan bajos debido seguramente al pequeño 
tamaño de los individuos muestreados. En cuanto al porcentaje de 
monometilmercurio presente en el músculo, los valores obtenidos tanto en 
los peces percasol, que ofrecieron un porcentaje muy próximo al 100 %, 




como en los black bass (aproximadamente del 76 %) están en concordancia 
con los encontrados en estos trabajos (5, 118, 119). 
Tabla 6.36. Concentraciones de mercurio total y metilmercurio en músculo de 
peces comparativas de zonas contaminadas por actividades mineras  
Localización 




Región Kuskokwin, Alaska (45) 100-620 >90 % 
Bahía Honda, Palawan, Filipinas (117) 30-1.070 - 
Río Katingan, Indonesia (118) 200-580 75-95 % 
Río Maroni, Guayana Francesa (119) 54-6.141 ~80 % 
Río Valdeazogues (*) 4.2-42.9 76-99 % 
          (*): Este trabajo 
 
En lo que se refiere a los bivalvos, en primer lugar, podemos 
comparar las concentraciones de mercurio encontradas con las obtenidas en 
bivalvos de la misma especie (Unio pictorum) por Berzas et al. (15) (tabla 
6.37), que fueron tomados en el río Valdeazogues. 
Tabla 6.37. Concentraciones de mercurio total y metilmercurio en bivalvos de la 
especies Unio pictorum tomados en la Comarca de Almadén 
Localización 






Río Valdeazogues (15) 1.310-4.600 590-2.670 20-40 % 
Embalse de La Serena (*) 37,7-444 11,9-75,6 10-45 % 
           (*): Este trabajo 
 
Como se observa en la tabla 6.37, las concentraciones obtenidas en 





encontradas en los mismos organismos en el embalse de La Serena, lo cual 
puede deberse a que los niveles de mercurio en aguas y sedimentos son 
también muy superiores en el río. Sin embargo, en cuanto al porcentaje de 
monometilmercurio presente en los bivalvos se obtienen valores similares lo 
que indica que estos organismos se comportan del mismo modo en cuanto a 
los procesos de metilación y bioacumulación del mercurio 
independientemente de la zona de muestreo. 
Asimismo podríamos tratar de comparar las concentraciones 
obtenidas en los bivalvos con las halladas por Higueras et al. (17) en 
crustáceos de la zona de la especie Procambarus clarkii. No obstante, estos 
cangrejos fueron también tomados en puntos situados aguas arriba de 
Almadén pero influenciados por otras minas cercanas por lo que no 
presentan la misma exposición al mercurio que los bivalvos del embalse de 
La Serena. Por este motivo, los niveles de mercurio total encontrados en el 
músculo de los cangrejos oscilaron entre 2.380 y 9.060 ng g-1, valores de 
nuevo muy superiores a los obtenidos en los bivalvos. Además incluso las 
concentraciones halladas en cangrejos tomados en un punto control situado 
en el Pantano de Saceruela fueron más altas que las de los bivalvos al 
encontrarse entre 394 y 2.050 ng g-1. Todo ello parece indicar que los 
cangrejos son unos organismos con mayor facilidad para bioacumular el 
mercurio. Así, a diferencia de los niveles de mercurio encontrados en los 
cangrejos que serían preocupantes al poder suponer un riesgo para la 
población de la zona, los valores encontrados en los bivalvos del embalse de 
La Serena no llegaron a contenidos de ese orden.  
Por último, puede realizarse una comparación respecto a los valores 
encontrados en bivalvos o zooplancton tomados en ambientes acuáticos 
contaminados por mercurio como el Golfo de Trieste (Eslovenia) (120) o la 
Bahía Honda en Palawan (Filipinas) (117) y en lagos situados en zonas menos 
expuestas a la contaminación por mercurio (94, 121, 122). Los resultados 
indicados en la tabla 6.38 se corresponden a bivalvos de la especie Unio 
pictorum (94), a bivalvos de gran tamaño de la especie Perna viridis (117) y a 
zooplancton (120-122).  




Tabla 6.38. Concentraciones de mercurio total y metilmercurio en bivalvos y 
zooplancton comparativas de diferentes lagos 
Localización 
Tipo de  
muestra 




Lago Balaton, Hungría (94) Unio pictorum 14-42 1-13 
Bahía Honda, Filipinas (117) Perna viridis 860-4.370 - 
Golfo de Trieste, Eslovenia (120) Zooplancton 14-959 2,1-65,7 
Lagos de Wisconsin, USA (121) Zooplancton 20-153 2-45 
Lago Ontario, Canadá (122) Zooplancton 19-480 - 
Embalse de La Serena (*) Unio pictorum 37,7-444 11,9-75,6 
      (*): Este trabajo 
 
Analizando estos valores, se comprueba que las concentraciones de 
mercurio y monometilmercurio encontradas en los bivalvos del embalse de 
La Serena, si bien eran inferiores a los valores obtenidos en otros estudios de 
la Comarca de Almadén (15, 17), son del orden de los niveles hallados en 
otra zona expuesta a la contaminación de mercurio como es el Golfo de 
Trieste (Eslovenia) (120), especialmente en cuanto al monometilmercurio. 
Por su parte, el contenido en mercurio total también es parecido al 
encontrado en zooplancton del lago Ontario (Canadá) (122). Además, como 
era de esperar, los bivalvos del embalse de La Serena presentan 
concentraciones de ambas especies de mercurio superiores a bivalvos (94) o 
zooplancton de otros lagos no contaminados por mercurio (121). Sin 
embargo, no se alcanzan valores tan elevados como los encontrados en los 










Las principales conclusiones que se pueden extraer para el 
hidrosistema constituido por el río Valdeazogues a su paso por la Comarca 
de Almadén y el embalse de La Serena desde el punto de vista de la 
contaminación por mercurio son las siguientes: 
- Todas las aguas analizadas presentan bajas concentraciones de 
mercurio en la fracción disuelta pues son inferiores a 0,1 μg L-1, 
excepto para uno de los puntos del río Valdeazogues que llegó a 
136 ng L-1 en uno de los muestreos, lo que indica la baja tendencia 
del mercurio a permanecer en disolución en el agua. Además cabe 
señalar que las concentraciones más altas se encontraron siempre 
en los puntos del río Valdeazogues situados aguas abajo de 
Almadén (V-3 y V-4) que son los que recibían más directamente la 
influencia de la actividad minera. 
 
- Las concentraciones de mercurio en la fracción particulada de las 
aguas oscilan en un amplio intervalo de valores llegando a 
alcanzar los 86 μg g-1. Sin embargo, existe una diferencia menos 
marcada entre los contenidos encontrados en las aguas del río 
Valdeazogues y el embalse de La Serena considerando cada uno 
de los muestreos estacionales independientemente. 
 
- La fracción particulada es la predominante en lo que a la 
concentración de mercurio se refiere pues supone del orden del 
90-99 % del mercurio total de las aguas, como indican los valores 
obtenidos para el logaritmo del coeficiente de distribución de las 
especies que oscilaron entre 3,9 y 6,6. 
 
- Existe una importante influencia estacional en los contenidos de 
mercurio en las aguas, que se refleja especialmente en los niveles 
de mercurio particulado del embalse de La Serena donde en el 
muestreo de verano se obtienen valores muy superiores a los 




muestreos de otoño e invierno, que llegan a ser comparables con 
los del río Valdeazogues.  
 
- Las concentraciones de monometilmercurio en las aguas presentan 
importantes diferencias entre ambas zonas de muestreo, pues en el 
embalse de La Serena, no superan los 0,3 ng L-1, mientras que en el 
río Valdeazogues oscilan desde ese valor hasta casi los 5 ng L-1. No 
obstante, en general, suponen menos del 1 % del mercurio total 
salvo para algunos puntos del río donde llegan a representar del  
1-4 %. 
 
- Los distintos parámetros analizados para realizar la caracterización 
hidroquímica de las aguas afectan de forma diferente a los niveles 
de mercurio encontrados en el río Valdeazogues y el embalse de 
La Serena. Esto se justifica por las diferencias existentes entre 
ambos tipos de aguas en cuanto a la conductividad y los 
contenidos en carbono orgánico total, clorofila a y sólidos 
disueltos pues son superiores en las aguas del río. Asimismo 
también se observa una variabilidad estacional en la influencia de 
cada uno de estos parámetros sobre los contenidos en mercurio. 
 
- La comparación de los contenidos de mercurio total y 
metilmercurio encontrados en las aguas con los niveles de otras 
zonas no contaminadas o los niveles de fondo de la Comarca de 
Almadén indica que las muestras del embalse de La Serena pueden 
considerarse no contaminadas en cuanto al metilmercurio y 
prácticamente tampoco lo están en cuanto al mercurio total 
aunque dos de las muestras (S-3 y S-5) exceden el límite 
establecido para este contenido. Sin embargo, las muestras del río 
Valdeazogues presentan niveles de metilmercurio superiores que 
hacen que dichas muestras se consideren como “contaminadas”, 
salvo en el caso del punto V-2, situado aguas arriba, que tiene un 







- Las concentraciones de mercurio total en los sedimentos del río 
Valdeazogues oscilan entre 7 y 74 μg g-1 mientras que en el 
embalse de La Serena no superan los 2 μg g-1. Además, de esta 
marcada diferencia en cuanto a la zona de muestreo, los 
resultados obtenidos indican una clara influencia de los vertidos 
procedentes de las minas lo que se manifiesta en el punto V-3 que 
ofrece el valor más alto de 74 μg g-1. Asimismo en los sedimentos 
del embalse de La Serena se observa que los contenidos de 
mercurio en los puntos correspondientes a la entrada del río 
Valdeazogues son superiores a los que se encuentran en la zona de 
mezcla del embalse. 
 
- Los porcentajes de mercurio inorgánico extraíble en los 
sedimentos varían en un amplio intervalo de valores que van del 
11-30 %, con la excepción del punto V-3 donde es del 64 %, lo 
que indica que la disponibilidad del mercurio no depende de las 
condiciones de extracción sino de las características de cada 
sedimento.  
 
- En cuanto a las concentraciones de monometilmercurio en los 
sedimentos, éstas no ofrecen diferencias tan considerables entre las 
muestras del río Valdeazogues y el embalse de La Serena, sin 
considerar el punto V-3 que tiene un comportamiento diferente al 
resto. Así, los contenidos en monometilmercurio en el embalse 
oscilan entre 2,4 y 6,0 ng g-1 mientras que en el río están en torno 
a 10  ng g-1, salvo en el caso del punto V-3 donde se alcanzan 880        
ng g-1. Por tanto, los porcentajes de metilación correspondientes a 
las muestras del embalse son algo superiores al oscilar entre 0,2 y 
0,8 % mientras que en el río son inferiores a 0,1 %, con 
excepción del punto V-3 (1,2 %). No obstante, los porcentajes de 
metilación son en todos los casos inferiores al 1,5 %. 
 
- Los distintos parámetros analizados para caracterizar los 
sedimentos no presentan marcadas influencias en los contenidos 
de mercurio encontrados. No obstante, el monometilmercurio 




tiene una cierta tendencia a asociarse en igual proporción con la 
materia orgánica y con los hidróxidos de hierro. Asimismo se 
observa una clara relación inversa entre los niveles de mercurio 
total y extraíble y la distancia a la que se encuentran los puntos de 
muestreo respecto a la mina de Almadén.  
 
- Al comparar los resultados obtenidos en los sedimentos con los 
niveles de fondo de la zona estudiada se observa que sólo algunos 
puntos del embalse de La Serena pueden considerarse como “no 
contaminados” aunque el resto no rebasan en exceso los límites 
establecidos. En cuanto a los puntos del río Valdeazogues, 
presentan valores alejados a los niveles de fondo o “control” 
tanto para mercurio total como para monometilmercurio, 
especialmente en el caso del punto V-3, que recibe más 
directamente la influencia de los vertidos que procedían de la 
mina de Almadén. 
 
- Ha sido posible comparar la concentración de mercurio en los 
sedimentos del río Valdeazogues con varios períodos anteriores 
(1974-77, 1995-97 y 2003) observando que los valores 
encontrados en el primer período son mucho más altos que los 
correspondientes al período actual. Además se observa una 
disminución progresiva con el tiempo en los contenidos de los 
sedimentos de los puntos situados aguas abajo que no es tan clara 
en los situados aguas arriba debido a que no se dispone de los 
valores del período 1974-77 para estos puntos. 
 
- La comparación realizada entre los contenidos de mercurio 
encontrados en las aguas y los sedimentos con otros estudios de 
zonas expuestas también a contaminación por mercurio debido a 
actividades mineras muestra que las concentraciones obtenidas en 
el sistema Río Valdeazogues - Embalse de La Serena no alcanzan 
los niveles obtenidos en otros ecosistemas acuáticos, aun siendo 






- Se ha estudiado la interacción entre los distintos compartimentos 
del río Valdeazogues analizando también peces autóctonos de la 
zona que no presentaron grandes diferencias en cuanto a sus 
parámetros biométricos. El monometilmercurio es la especie 
predominante en el tejido muscular de estos peces pues supone 
del 76 al 99 % del mercurio total cuya concentración osciló entre 
4 y 43 ng g-1. Todos los individuos analizados presentaron un 
buen índice de estado nutricional por lo que los bajos contenidos 
de mercurio encontrados guardan una estrecha relación con el 
pequeño tamaño de los peces. 
 
- Se ha realizado una primera aproximación a los niveles de 
mercurio en la componente biológica del embalse de La Serena a 
través de un bivalvo autóctono utilizado como indicador. Los 
contenidos de mercurio total encontrados están en el intervalo 
38-444 ng g-1, valores inferiores a otras zonas contaminadas pero 
del orden de los encontrados en otros estudios de bivalvos en 
lagos. Entre un 10 y un 45 % del mercurio total está en forma de 
monometilmercurio, lo que supone una acumulación muy 
importante con respecto a los niveles encontrados en los 
sedimentos lo cual es confirmado por los valores de los factores 
de bioacumulación obtenidos.   
 
- Analizando los resultados obtenidos para cada uno de los 
compartimentos estudiados tanto en el río Valdeazogues como en 
el embalse de La Serena se encuentra que el mercurio está 
acumulado principalmente en los sedimentos. Sin embargo, en lo 
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1. Se han desarrollado métodos analíticos sencillos, rápidos y reproducibles 
para la determinación de contenidos totales de mercurio en aguas, 
sedimentos y muestras biológicas de origen animal y vegetal basados en 
el análisis mediante un sistema de inyección en flujo, con generación de 
vapor frío y determinación por espectroscopia de fluorescencia atómica 
(FI-CV-AFS) y la extracción en horno microondas con recipientes 
cerrados. Estos métodos fueron validados utilizando materiales de 
referencia certificados para sedimentos (GBW 07310 y GBW 07311), 
tejidos biológicos de origen animal (TORT-1, GBW 08571, DOLT-3 y 
DORM-2) y plantas acuáticas (BCR 60), obteniéndose en todos los casos 
valores que no presentan diferencias estadísticamente significativas con 
los valores certificados.  
 
2. Se ha desarrollado un procedimiento simple, rápido y preciso para la 
especiación indirecta de mercurio orgánico en tejidos de peces 
determinando específicamente el mercurio inorgánico presente en estas 
muestras por FI-CV-AFS. Para optimizar las condiciones de extracción 
por microondas en recipientes cerrrados se aplicó un diseño factorial de 
experimentos donde se comprobó que las condiciones óptimas eran el 
empleo de 2 mL de hidróxido de tetrametilamonio (TMAH) como 
agente extractante y la aplicación de una temperatura máxima de           
180 ºC. La validación del método propuesto se realizó utilizando 
materiales de referencia certificados, como el DOLT-3 y el DORM-2, 
obteniendo resultados que no se diferencian estadísticamente con los 
valores certificados al nivel de significación escogido (p=0,05).  
 
3. Se ha desarrollado y puesto a punto un sistema híbrido para la 
especiación de mercurio compuesto por un cromatógrafo de gases 
acoplado a un detector fluorescencia atómica a través de la pirólisis 
térmica (GC-pyro-AFS). La optimización del acoplamiento instrumental 





el tiempo necesario para la determinación selectiva de las especies de 
mercurio. En las condiciones óptimas se obtuvo buena resolución en los 
cromatogramas obtenidos y unos límites de detección de 2 pg para el 
monometilmercurio (como Hg) y 1 pg para el mercurio inorgánico.  La 
etapa de derivatización previa requerida para la determinación de las 
especies por cromatografía de gases se llevó a cabo utilizando como 
reactivo tetraetilborato de sodio.  
 
4. Se ha puesto a punto un procedimiento para la especiación de mercurio 
en muestras biológicas por GC-pyro-AFS basado en una extracción 
previa de las muestras por microondas en recipientes cerrados usando 
hidróxido de tetrametilamonio (TMAH) como agente extractante y una 
posterior derivatización de las muestras con tetraetilborato de sodio. 
Este método fue validado empleando los materiales de referencia 
certificados DOLT-3 y DORM-2 obteniéndose resultados que no 
presentaban diferencias estadísticamente significativas con los valores 
certificados en el intervalo de confianza seleccionado (95 %). Además se 
estudiaron las recuperaciones de los contenidos adicionados sobre tejido 
muscular de pez que fueron próximas al 100 % en todos los casos. 
 
5. Se ha establecido una estrategia general para la determinación de 
monometilmercurio en todo tipo de sedimentos utilizando el sistema 
híbrido desarrollado. Para ello, las muestras se sometieron, en primer 
lugar, a una extracción ácida con HNO3 6 M por calentamiento en 
horno microondas con recipientes cerrados. Además, debido a los bajos 
niveles de monometilmercurio en presencia generalmente de altos 
contenidos de mercurio inorgánico, fue necesario incluir etapas de 
preconcentración y limpieza, para llegar a límites de detección 
adecuados así como evitar la generación artificial de 
monometilmercurio. Asimismo se comprobó que la mayor parte de las 
posibles interferencias eran ocasionadas por la fracción de mercurio 
inorgánico co-extraído con el monometilmercurio por lo que se evaluó 
el papel desempeñado por dicha fracción en la generación artificial de 





altos de mercurio inorgánico (concentración de mercurio inorgánico 
extraíble superior a 500 ng g-1) se puso a punto un método de limpieza 
y aislamiento selectivo del monometilmercurio mediante una extracción 
con diclorometano en medio ácido clorhídrico. Mientras que para 
aquellos sedimentos poco contaminados con bajos contenidos en 
monometilmercurio fue necesario aplicar un método de 
preconcentración por evaporación utilizando una corriente de 
nitrógeno. La validación de estos métodos se realizó utilizando 
materiales de referencia certificados, como el ERM-CC-580 y el                
IAEA-405 (ambos sedimentos de estuario), obteniéndose valores que no 
presentaban diferencias estadísticamente significativas con los valores 
certificados en el intervalo de confianza estudiado (95 %).  
 
6. Se ha desarrollado un método para la determinación simultánea de 
monometilmercurio y mono-, di- y tributilestaño (CH3Hg+, MBT, DBT y 
TBT) por cromatografía de gases acoplada a un espectrómetro de masas 
(GC-MS) en diferentes tipos de muestras medioambientales usando un 
procedimiento común para la preparación de la muestra. La 
metodología se basó en el análisis por dilución isotópica específica lo 
que permitió conseguir una mayor exactitud y precisión en los 
resultados. No obstante, para obtener relaciones isotópicas lo más 
precisas y exactas posibles, se optimizaron parámetros como el tiempo 
de integración o la energía de ionización. Los distintos procedimientos 
de preparación de la muestra propuestos fueron validados, en primer 
lugar, analizando materiales de referencia certificados para los 
compuestos butilados de estaño (CRM-477 (tejido de mejillón) y    
SOPH-1 (sedimento marino)) y para el monometilmercurio (CRM-464 
(tejido de atún)). Asimismo, la determinación simultánea de las cuatro 
especies de interés fue validada por obtención de recuperaciones 
cuantitativas en aguas naturales fortificadas y analizando el material de 
referencia BCR-710 (certificado para tributilestaño y 
monometilmercurio), obteniéndose valores acordes no sólo a los valores 





7. Se ha estudiado por primera vez la especiación y distribución del 
mercurio en el sistema constituido por el río Valdeazogues y el embalse 
de La Serena analizando muestras de aguas, sedimentos y biota tomadas 
durante los años 2005 y 2006. Las concentraciones de mercurio disuelto 
en las aguas fueron, en general, inferiores a 0,1 μg L-1. Sin embargo, los 
contenidos en mercurio particulado fueron más altos al oscilar entre 0,1-
87 μg g-1, presentando estos valores una importante variación estacional. 
En los sedimentos del río, las concentraciones de mercurio total 
oscilaron entre 7 y 74 μg g-1 mientras que en el embalse de La Serena no 
superaron los 2 μg g-1. En cuanto al monometilmercurio, las 
concentraciones máximas encontradas en el embalse fueron de 0,3 ng L-1 
en las aguas y 6 ng g-1 en los sedimentos mientras que en el río 
Valdeazogues fueron de 5 ng L-1 y 880 ng g-1, en aguas y sedimentos, 
respectivamente. Por su parte, las concentraciones de mercurio total en 
la biota fueron muy bajas (4-43 ng g-1 en los peces del río Valdeazogues 
y 38-444 ng g-1 en los bivalvos del embalse de La Serena). No obstante, 
en los peces la mayor parte de las concentraciones se encontraba en 
forma de monometilmercurio (entre el 76 y el 99 %) mientras que en 
los bivalvos este porcentaje osciló entre el 10-45 %. Los valores 
obtenidos fueron comparados con los niveles de fondo de la zona y con 
otras zonas expuestas al mercurio y afectadas por actividades mineras 
observándose que si bien las muestras tomadas del río Valdeazogues 
rebasan, en general, los niveles de fondo de la zona no alcanzan los 
altos niveles de contaminación por mercurio encontrados en otras zonas 
afectadas por la misma problemática. Por otro lado, aunque los 
resultados correspondientes a las muestras del embalse de La Serena no 
nos permiten afirmar que la creación del embalse de La Serena haya 
modificado considerablemente los niveles de monometilmercurio en los 
terrenos recientemente inundados sí muestran una cierta tendencia a la 
bioacumulación de dicha especie a través de la cadena trófica por lo que 
sería necesario continuar este estudio en el tiempo y extenderlo a otras 







1. Analytical methods for the determination of total mercury contents in 
different types of environmental samples such as waters, sediments, 
plants and biological tissues using flow injection-cold vapour-atomic 
fluorescence detection (FI-CV-AFS) and closed-vessel microwave-assisted 
extraction have been developed. These methods were validated by the 
analysis of certified reference materials corresponding to sediments 
(GBW 07310 and GBW 07311), biological tissues (TORT-1, GBW 08571, 
DOLT-3 and DORM-2) and aquatic plants (BCR 60). An excellent 
agreement was found between the measured and certified values for 
total mercury. 
 
2. A simple, rapid and precise indirect mercury speciation procedure 
applied to fish samples and based on the extraction of mercury species 
using a closed-vessel microwave-system and selective determination by 
FI-CV-AFS has been developed. A careful optimisation of the conditions 
for the microwave extraction procedure was carried out for DOLT-3 
and DORM-2 reference materials using an experimental design. The 
optimal extraction conditions were 2 mL of tetramethylammonium 
hydroxide (TMAH) as extractant and 180 ºC as maximum temperature 
of irradiation. The inorganic and organic mercury concentrations found 
were in good agreement with the certified values.  
 
3. An instrumental set-up for the analysis of mercury species was 
developed combining capillary gas chromatography and atomic 
fluorescence spectrometry detection through a home-made pyrolysis 
unit (GC-pyro-AFS). The coupling was optimised with the aim of 
minimizing the detection limits and time necessary for the species-
selective determination of mercury compounds. Working under the 
optimal operating conditions, it was possible to obtain precise 
determinations with detection limits of 2 pg for monomethylmercury (as 





the determination of mercury species by gas chromatography was 
carried out using sodium tetraethylborate. 
 
4. A simple and rapid method for speciation analysis of inorganic mercury 
and monomethylmercury in biological tissues has been carried out. The 
procedure is based on the quantitative closed-vessel microwave-assisted 
leaching of mercury from biological samples with an alkaline extractant 
such as methanolic tetramethylammonium hydroxide (TMAH). The 
extracted mercury species were ethylated and analysed by capillary gas 
chromatography coupled to an atomic fluorescence detector via 
pyrolysis. The analytical performance of the methodology proposed, 
was validated by the analysis of DORM-2 and DOLT-3 certified 
reference materials. The inorganic mercury and monomethylmercury 
concentrations found were in good agreement with the certified values. 
Recovery studies of fish muscle tissue spiked with both mercury species 
were done to check the reliability of the method. In all cases satisfactory 
recoveries (92-105 %) were obtained. 
 
5. A general strategy for real sediment analysis has been developed and 
validated for both low- and high- polluted sediments. The procedure 
was based on closed-vessel microwave extraction, ethylation and 
analysis by GC-pyro-AFS. When using 6M HNO3, the most labile 
inorganic mercury fraction as well as monomethylmercury were 
extracted from the sediment but there was still some inorganic mercury 
that remained un-extracted. The role of the labile inorganic fraction on 
artifact monomethylmercury generation has been evaluated. 
Preconcentration and cleaning procedures have been developed for 
each type of sediment to detect low concentrations and to control 
artifact generation by using spiked natural sediments and certified 
reference materials. Therefore, for high-polluted sediments (inorganic 
mercury concentration above 500 ng g-1), a clean-up step with 
dichloromethane was applied before ethylation, whereas for low 
content samples, preconcentration under nitrogen stream at room 





necessary. Monomethylmercury content in good agreement with the 
certified value for the reference materials (IAEA-405 and ERM-CC-580) 
was found. 
 
6. A method for the simultaneous determination of monomethylmercury, 
mono-, di- and tributyltin in environmental samples by gas 
chromatography-mass spectrometry (GC-MS) with electron ionisation 
using the same sample preparation has been developed. It is based on 
the use of species-specific isotope dilution analysis which provides a 
good accuracy and precision. The influence of different parameters such 
as dwell time and ionisation energy on the measured isotope ratios in 
each target species was studied. The determination and sample 
preparation procedures proposed were firstly individually validated by 
analysing several certified reference materials for butyltin compounds 
(mussel tissue CRM-477 and marine sediment SOPH-1) and 
monomethylmercury (tuna fish CRM-464), using an innovative 
microwave technology for the extraction of species from the solid 
samples. Additionally, the simultaneous determination of 
monomethylmercury, mono-, di- and tributyltin was successfully 
validated by obtaining quantitative recoveries in spiked natural waters 
and by analysing the certified reference materials BCR-710 (certified in 
tributyltin and monomethylmercury). The values obtained in such 
certified materials were fully in agreement, not only with the certified 
mass fractions, but also with the proposed indicative values for mono- 
and dibutyltin.  
 
7. Mercury speciation and partitioning have been investigated in the 
Valdeazogues River-La Serena Reservoir system analyzing water, 
sediments and biota, sampled in different seasons during a 2-year study 
(2005-06). Concentrations of dissolved mercury in water were below 
0.1 μg L-1, whereas particulate mercury ranged from 0.1 to 87 μg g-1, 
with remarkable seasonal differences. Total mercury contents between 7 
and 74 μg g-1 were measured in Valdeazogues River, while levels in 





hand, concentrations of monomethylmercury reach values up to 0.3          
ng L-1 in waters and 6 ng g-1 in sediments from La Serena Dam, whereas 
maximum concentrations in Valdeazogues River were 5 ng L-1 and 880 
ng g-1 in waters and sediments, respectively. However, low total 
mercury concentrations were found in fish from Valdeazogues River (4-
43 ng g-1) and bivalves from La Serena Reservoir (38-444 ng g-1), 
Nevertheless, most of the total mercury in fish was present as 
monomethylmercury (between 76-99 %) whereas the percentage in 
bivalves is lower (between 10-45 %). Mercury data obtained were 
compared with those corresponding to regional background as well as 
the surveys performed in other mercury mining contaminated areas. 
These comparations showed that although samples collected from 
Valdeazogues River are generally up to regional background, its mercury 
levels did not reach the higher values found in other areas affected by 
mercury contamination. Furthermore, these results do not make it 
possible to really know if the construction of La Serena Reservoir has led 
to an increase in monomethylmercury levels. Nevertheless, there was 
some evidence of monomethylmercury bioaccumulation along the food 
web. Therefore, it will be necessary not only to continue this study, but 
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